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Il cromo (Cr) può esistere in diversi stati di ossidazione: le forme più comuni in natura sono Cr(III) e Cr(VI), 
e relative specie. Esse hanno proprietà fisico-chimiche, nonché reattività chimica e biochimica, diverse. In 
particolare, la mobilità e la biodisponibilità del Cr dipendono fortemente dal suo stato di ossidazione 
attraverso una serie di reazioni di ossido-riduzione che possono verificarsi in funzione delle condizioni di Eh 
e pH del sistema e della presenza di accettori e donatori di elettroni. Durante il presente lavoro di Tesi è stata 
ricostruita l’evoluzione della contaminazione da Cr(VI), tossico per la salute dell’uomo e dell’ambiente, 
verificatasi nella Regione Friuli Venezia Giulia a causa dello sversamento di anidride cromica presso 
Lauzacco, frazione di Pavia di Udine (UD). Dati chimici ottenuti dall’analisi delle acque di falda campionate 
da una serie di piezometri hanno messo in evidenza concentrazioni di Cr(VI) anche molto superiori ai limiti 
imposti dalla normativa. Al fine di definire le sorgenti e l’evoluzione della contaminazione sono stati 
determinati i rapporti isotopici del cromo (espressi dal rapporto 
53
Cr/
52Cr, dato come δ53Cr) sia sulle acque 
che sui terreni campionati da diversi sondaggi. I valori del δ53Cr misurati sulle acque sono in generale 
negativi. Ciò in conflitto con l’ipotesi di una progressiva riduzione a partire da sorgenti naturali di Cr(VI) o 
antropiche per recente immissione. Gli stessi valori di δ53Cr misurati sugli estratti dei terreni sono a loro volta 
negativi. L’ipotesi fatta sulla base dei dati isotopici prevede che la contaminazione da cromo esavalente 
osservata derivi dalla nuova ossidazione del cromo trivalente formatosi dalla riduzione del Cr(VI) immesso 
durante l’originaria contaminazione.  Sulla base di queste osservazioni, il processo di ossidazione del Cr(III) 
nell’ecosistema oggetto di studio diviene quindi fondamentale. Da qui, il ruolo degli ossidi di manganese 
presenti nel terreno, possibili ossidanti di Cr(III). I dati di risonanza paramagnetica elettronica ottenuti sui 
terreni hanno rivelato la presenza di Mn(II), interpretata come l’evidenza della riduzione del Mn(IV) che 
avviene durante l’ossidazione del Cr(III). Si può affermare quindi che all’interno dei terreni campionati è 
probabilmente in corso il processo di ossidazione del Cr(III) a Cr(VI) da parte degli ossidi di Mn(IV), che si 
riduce a Mn(II). Attraverso analisi di diffrattometria delle polveri è stata inoltre osservata la presenza di un 
minerale raro, la cromatite, CaCrO4, che si forma in presenza di Cr(VI) e per il ruolo di materiali carbonatici, 
formando un film di colore giallo vivo sulla superficie e all’interno dei clasti dell’acquifero inquinato. Questa 
osservazione ha importanti implicazioni in termini delle sorgenti di contaminazione. Sono stati infine inseriti 
cenni sui più noti metodi di bonifica per la contaminazione da Cr(VI). 
 
Abstract 
Chromium (Cr) may occur in many different oxidation states: the most common forms in nature are those of 
Cr(III) and Cr(VI). Their physical-chemical properties, chemical and biochemical reactivity are different. In 
fact, chromium mobility and bioavailability mostly depend on its oxidation state as a function of Eh-pH 
conditions and availability of electron donors and acceptors. During this Thesis work, the evolution of the 
Cr(VI) contamination due to the spillage of chromic anhydride, a serious threat to human and environmental 
healty, has been reconstructed for the case of study of Lauzacco, Pavia di Udine (UD). The chemical data 
have shown a sharp increase in the Cr(VI) concentrations in groundwaters, after a period of quiescence that 
followed the initial contamination event. In order to better understand this process, the Cr-isotope systematics 
has been applied to both contaminated waters and Cr(VI) soil extracts. The δ53Cr values are mostly negative 
both in waters and in soils. Such a result is not expected for waters undergoing progressive Cr(VI) reduction. 
The hypothesis is that the contamination reflects the oxidation of the Cr(III) which formed during the 
reduction of Cr(VI) released during the pristine contamination event. Here the possible role of manganese 
oxides. EPR analysis on soils revealed the occurrence of Mn(II), which is interpreted as the evidence of 
Mn(IV) reduction coupled with Cr(III) oxidation. The presence of chromatite, CaCrO4, a relatively rare 
Cr(VI) mineral observed as a bright yellow film on cobbles surface and interior of carbonate clasts in soils 
through XRPD analysis, poses some additional indications about the possible sources of Cr(VI) 
contamination in waters. Finally, a few notions about the most well-known remediations for Cr(VI) 
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La conoscenza dei processi di conversione tra le diverse specie del cromo (Cr) è 
importante nello studio del comportamento di questo elemento nell’ecosistema. Il cromo è 
generalmente presente come elemento in traccia nelle diverse matrici ambientali, ma il suo 
comportamento differisce notevolmente negli equilibri e nei processi di scambio acqua- 
suolo- sedimento nel caso siano stabili la forma trivalente [Cr(III)] o esavalente [Cr(VI)]. 
Inoltre, il diverso stato di ossidazione condiziona l’impatto sull’ambiente delle specie del 
cromo e sulla stessa salute dell’uomo. 
L’interesse nella speciazione del Cr deriva dall’utilizzo diffuso di questo metallo in 
molteplici processi industriali, come nell’industria metallurgica, chimica e nella 
produzione di materiali refrattari (cromo e cromo- magnesite). A causa di questi processi, 
variabili quantità di Cr possono essere sversate nell’ambiente attraverso gli scarichi e 
possono quindi avere effetti biologici ed ecologici significativamente avversi. 
Come si è accennato in precedenza, i due stati di ossidazione del Cr più comuni in natura 
sono Cr(III) e Cr(VI). Essi hanno proprietà fisico-chimiche, nonché reattività chimica e 
biochimica, completamente diverse.  
Il Cr(III) è considerato un elemento in traccia essenziale per il corretto funzionamento 
degli organismi. In letteratura infatti è stato considerato responsabile del controllo del 
metabolismo del glucosio e dei lipidi nei mammiferi (Anderson, 1989). Quest’ipotesi è 
stata supportata dalla scoperta del cosiddetto Fattore di Tolleranza del Glucosio (CrGTF), 
che contiene Cr(III), acido nicotinico, glicina, cisteina e acido glutammico (Nieboer e 
Jusys, 1988). 
Il Cr(VI) ha effetti tossici sui sistemi biologici: è stato dimostrato che l’esposizione 
continua nel tempo a Cr(VI) può comportare una varietà di patologie. L’inalazione e 
ritenzione di materiali contenenti Cr(VI) può dar luogo a perforazioni del setto nasale, 
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asma, bronchiti, laringiti e accrescere l’incidenza di carcinoma polmonare. Il contatto 
dermico con comporti di Cr(VI) (cromati) può causare allergie, dermatiti e corrosioni della 
pelle (Gad, 1989; Lee et al., 1989). 
Le proprietà tossiche dei cromati sono legate alla possibilità di libera diffusione tra le 
membrane cellulari e al suo forte potere di agente ossidante, nonché alla formazione di 
radicali liberi durante la riduzione di Cr(VI) a Cr(III) che si verifica all’interno delle 
cellule. Il Cr(III) così formato in concentrazioni significative può causare ulteriori effetti 
negativi per via della sua capacità di coordinare vari composti organici, inibendo i 
meccanismi enzimatici. 
Oltre alla tossicità, anche la mobilità e la biodisponibilità del Cr dipendono dal suo stato di 
ossidazione. I composti del Cr(VI) sono generalmente solubili in fase acquosa e mobili, a 
differenza dei composti del Cr(III), scarsamente solubili e con tendenza ad essere adsorbiti 
sulla superficie delle fasi solide che costituiscono l’acquifero. Pertanto, è necessaria una 
conoscenza dettagliata della presenza di ciascuna specie, in aggiunta a quella del Cr nella 
sua totalità, al fine di valutare correttamente le sue trasformazioni chimiche nelle acque e 
nei suoli, nonché la sua distribuzione e il trasporto nell’ambiente. 
 
Contesto normativo 
Le norme ambientali: Decreto Legislativo 3 Aprile 2006, n. 152, Parte IV, Titolo V, 
Allegato 5. 
“Concentrazione soglia di contaminazione nel suolo, nel sottosuolo e nelle acque 
sotterranee in relazione alla specifica destinazione d’uso dei siti”. 
Il termine “Concentrazione Soglia di Contaminazione” (CSC), come definito nella Parte IV 
del decreto, rappresenta “i livelli di contaminazione delle matrici ambientali, da 
determinare caso per caso con la procedura di analisi di rischio sito specifica come 
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illustrato nell’Allegato I alla Parte IV e sulla base dei risultati del piano di 
caratterizzazione, il cui superamento richiede la messa in sicurezza e la bonifica. I livelli di 
concentrazione così definiti costituiscono i livelli di accettabilità per il sito.” 
L’allegato 5 al titolo V della Parte IV riporta in tabella le CSC ammesse per vari elementi e 
composti, classificati in base alla categoria chimica. Il Cromo in particolare, distinto tra Cr 








Dal confronto dei dati acquisiti con l’indagine geochimica e idrogeochimica con le CSC 
tabellate è possibile definire il sito indagato: 
 Non contaminato: un sito nel quale la contaminazione rilevata nelle matrici 
ambientali risulta inferiore ai valori di concentrazione soglia di contaminazione 
(CSC); 
 Potenzialmente contaminato: i valori della contaminazione superano le CSC. Viene 
applicata l’analisi di rischio sanitario e ambientale sito specifica, di cui all’Allegato 
I, per determinare le concentrazioni soglia di rischio (CSR). 
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In seguito al confronto dei dati acquisiti con le CSR determinate, il sito viene in 
conclusione definito: 
 Non contaminato: la contaminazione rilevata nelle matrici ambientali risulta 
inferiore alle CSR determinate; 
 Contaminato: i valori delle CSR risultano superati. Si richiede la messa in sicurezza 
e la successiva bonifica del sito. 
 
Le norme sanitarie: Decreto Legislativo 31/2001: Qualità delle acque destinate al 
consumo umano. Allegato I: “Parametri e valori di Parametro”- parte B. 
L’articolo 5, comma 1, definisce con il termine “Valori di Parametro” quei valori che 
devono essere rispettati nei seguenti punti: 
a) Per le acque fornite attraverso una rete di distribuzione, nel punto in cui queste 
fuoriescono dai rubinetti utilizzati per il consumo umano; 
b) Per le acque fornite da una cisterna, nel punto in cui fuoriescono dalla cisterna; 
c) Per le acque confezionate in bottiglie o contenitori, rese disponibili per il consumo 
umano, nel punto in cui sono imbottigliate o introdotte nei contenitori; 
d) Per le acque utilizzate nelle imprese alimentari, nel punto in cui sono utilizzate 
nell’impresa. 









  Parametri chimici 
    =================================================================== 
    Parametro              Valore di    Uniti di     Note 
                           parametro    misura 
    =================================================================== 
    Acrilammide              0,10         µg/l       Nota 1 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Antimonio                5,0          µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Arsenico                 10           µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Benzene                  1,0          µg/1 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Benzo(a)pirene           0,010        µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Boro                     1,0          µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Bromato                  10           µg/l       Nota 2 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Cadmio                   5,0          µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Cromo                    50           µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Rame                     10           mg/l       Nota 3 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Cianuro                  50           µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    1.2 dicloroetano         3,0          µg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Epicioridrina            0,10         µg/l       Nota 1 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Fluoruro                 1,50         mg/l 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Piombo                   10           µg/l       Note 3 e 4 
    ------------------------------------------------------------------- 
    Mercurio                 1,0          µg/l 
     
 
E’ da notare come in questo caso non si abbia una distinzione tra cromo nella forma 
trivalente ed esavalente. La stessa distinzione è assente nelle norme che regolano la qualità 
delle acque minerali. 
 
Decreto Ministeriale 29/12/2003: Acque Minerali Naturali. Articolo 2, comma 1. 
“Dalle analisi chimiche deve inoltre risultare la determinazione dei seguenti parametri il 
cui limite massimo ammissibile è di fianco indicato; tali parametri si riferiscono a sostanze 








1 Antimonio 0,0050 mg/L 
2 Arsenico 0,010 mg/L calcolato com As 
totale 
3 Bario 1,0 mg/L 
4 Boro 5,0 mg/L 
5 Cadmio 0,003 mg/L 
6 Cromo 0,050 mg/L 
7 Rame 1,0 mg/L 
8 Cianuro 0,010 mg/L 
9 Fluoruri 5,0 mg/L (1,5 mg/L per 
acque destinate all’infanzia) 
10 Piombo 0,010 mg/L 
11 Manganese 0,50 mg/L 
12 Mercurio 0,0010 mg/L 
13 Nichel 0,020 mg/L 
14 Nitrati 45 mg/L (10 mg/L per acque 
destinate all’infanzia) 
15 Nitriti 0,02 mg/L 


















CAPITOLO 1. IL CICLO DEL CROMO NELL’ECOSISTEMA 
 
1.1 SORGENTI DI CONTAMINAZIONE 
1.1.1 Sorgenti geogeniche 
Il cromo è un elemento in traccia nella maggioranza dei sistemi geologici, con coefficiente 
di partizionamento solido/liquido molto maggiore di 1, ovvero si comporta da elemento 
compatibile nelle rocce del mantello terrestre tendendo a concentrarsi maggiormente nelle 
rocce mafiche ed ultramafiche piuttosto che nelle rocce felsiche (Faure, 1991). Le rocce 
ultramafiche contengono spesso oltre 1000 ppm di Cr e possono generare problemi 
ambientali durante la degradazione e formazione dei suoli ad opera dei processi di 
weathering (Robertson 1975; Robles & Armienta, 2000). E’ stato osservato che la 
concentrazione media di questo elemento in vari tipi di suolo varia tra 0,02 μmoli/g e circa 
60 μmoli/g (Richard & Bourg, 1991; Coleman, 1988). Questo dipende dalla composizione 
della roccia madre sottoposta a degradazione: rocce granitiche e carbonatiche formeranno 
suoli a basso contenuto di Cr, dato che questo elemento è poco abbondante nelle rocce 
felsiche; rocce mafiche ed ultramafiche invece possono formare suoli ad elevato contenuto 
di Cr. Un elevato contenuto di Cr è inoltre  associato in genere a suoli con granulometrie 
fini (Robertson, 1975) e sedimenti fini (Salomons & De Groot, 1978).  
Per questo le concentrazioni naturali di Cr nei suoli possono essere molto variabili. Le 
porzioni argillose sono in genere ricche in Cr, a differenza delle facies sabbiose, e possono 
influenzare la composizione delle acque di falda a contatto. 
Ad esempio, un sondaggio geochimico realizzato su suoli della Sacramento Valley, 
California, indica un arricchimento in Cr totale dovuto alla degradazione e al trasporto di 
materiale ultramafico: la maggior parte del Cr rinvenuto nei suoli appare confinato nel 
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reticolo delle cromiti, mentre in alcuni campioni delle acque di falda sono state rinvenute 
quantità fino a 50 ppb di Cr(VI) di origine geogenica. 
 
1.1.2 Sorgenti antropiche 
In molti casi, concentrazioni anomale di Cr possono avere un’origine antropica. L’interesse 
scientifico sull’inquinamento da cromo nasce soprattutto dalla necessità di studiare gli 
effetti sull’ecosistema che possono derivare dal diffuso utilizzo di questo metallo in vari 
tipi di processi industriali. Esso può essere infatti accidentalmente presente ad esempio 
nelle acque di scarico delle industrie galvaniche, conciarie, chimiche, produttrici di vernici, 
inchiostri e pigmenti, e molte altre. Il cromo così immesso nell’ambiente è essenzialmente 
nella forma esavalente e quindi considerato tossico; inoltre, diffondendosi nelle falde può 
entrare nella catena biologica diventando accessibile a piante e animali. Alcune delle 
attività industriali che generano reflui di cromo esavalente sono brevemente descritte di 
seguito. 
 Industrie conciarie: il processo conciario consiste essenzialmente nell’ottenere un 
consolidamento della struttura fibrosa collagenica dopo averla liberata da varie 
sostanze che, non più presenti nel prodotto finito, vanno a costituire i residui solidi 
di lavorazione. I residui conciati al cromo, in particolare, sono tutti maneggiabili 
senza difficoltà anche in ragione del loro basso contenuto di umidità. Sottoposti a 
torrefazione, possono essere trasformati in un materiale molto ricco di azoto ma 
contenente ancora un’alta percentuale di cromo trivalente (1,1 % circa). Nonostante 
ciò viene richiesto dai produttori di fertilizzanti, i quali, se miscelato con elevate 
quantità di materiale con analoghe caratteristiche, ma privo di cromo trivalente, 
possono immetterlo sul mercato in dosi accettabili dalle normative internazionali. 
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Gli ammendanti al Cr sono tuttora permessi purchè etichettati Ecolabel UE, 
pertanto contenenti ridotte quantità di nichel, cadmio, piombo, mercurio, cromo e 
arsenico, dannosi per la salute degli organismi che vivono nel terreno e nell'acqua 
(fonte: isprambiente.gov). 
 
 Industrie chimiche: nel nostro paese sono ad esempio noti i casi di inquinamento 
da cromo esavalente riscontrati nel comune di Arenzano (GE) e nella zona di 
Treviso. 
Nel primo caso, un noto stabilimento chimico della zona specializzato nella 
produzione di bicromati, ossia semilavorati di cromo usati nella conceria delle 
pelli, nell’industria farmaceutica e nel trattamento dei metalli, è stato soggetto a 
notifica in base all’ Art. 4 del DPR 175/88 per lo stoccaggio di sostanze pericolose.  
Le principali problematiche ambientali legate alla presenza di questo impianto 
sono: discarica di rifiuti pericolosi, inquinamento della falda acquifera, scarichi in 
mare. Le acque superficiali e le falde acquifere sottostanti lo stabilimento 
contenevano concentrazioni di cromo esavalente fino a 7600 volte più alte dei 
limiti fissati per legge per gli scarichi industriali.  
Nel secondo caso, la presenza di industrie per la cromatura dei metalli ha causato 
una intossicazione cronica da cromo esavalente nei bovini allevati nella zona. Il 
sospetto di intossicazione è nato dall’osservazione di una evidente riduzione della 
fertilità di questi animali, che bevono elevate quantità di acqua estratta 
dall’acquifero locale. La conferma dell’intossicazione è giunta quando elevate 





 Industrie galvaniche: è noto ad esempio il caso di inquinamento da cromo 
esavalente nel comune di San Fedele (AT) studiato dal Dipartimento ARPA di Asti 
negli anni 1999-2000. Le analisi evidenziavano una contaminazione da cromo 
esavalente in quantità comprese tra 100 e 22500 μg/l. Tra le possibili cause 
dell’inquinamento si rilevava che nelle immediate vicinanze del sito era presente 
un piccolo stabilimento operante nell’industria galvanica che effettuava processi di 
cromatura. I fenomeni di propagazione successiva erano correlabili non solo alla 
direzione del flusso della falda acquifera, ma anche a vie preferenziali legate alla 
presenza di strutture interrate (rete fognaria comunale) o di alvei o paleoalvei di 
corpi idrici. 
 Cementifici: nel cemento può essere contenuta una certa quantità di cromo 
esavalente. Ormai in molti paesi il contenuto di cromo esavalente è regolamentato. 
Per esempio in Europa, secondo la normativa della comunità europea, non deve 
superare le 2 ppm. Il cromo metallico può essere contenuto in quantità superiori. 
Ad oggi sono immessi nel cemento sfuso degli additivi che trasformano il cromo 
esavalente (cancerogeno- mutageno) in cromo trivalente (non dannoso). Questi 
additivi hanno un tempo di efficienza che varia da tre a sei mesi. La direttiva 
Europea 2003/53/CE, recepita in Italia attraverso il decreto ministeriale della salute 
D.M. 10 maggio 2004, proibisce la commercializzazione e l’impiego di cemento o 
di preparati contenenti cemento che, quando idrati, contengono più dello 0,0002% 
(2 ppm) di cromo idrosolubile esavalente, determinato come percentuale in massa 
sul cemento secco. Tale decreto previene alcune problematiche relative alla 
possibilità di dermatiti allergiche da contatto e rischi legati al fatto che il Cr VI è 
cancerogeno per l’uomo. 
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Il cromo totale (stato di ossidazione II e III) presente nel clinker Portland è 
compreso tra 0,002% e 0,02%, rispettivamente 20 e 200 ppm. Tale valore deriva 
essenzialmente dai materiali argillosi, in minima parte dai combustibili, dai corpi 
macinanti del molino del crudo e dai refrattari. Durante il processo di cottura del 
clinker tutto il cromo totale viene ossidato, ed alle condizioni termodinamiche 
presenti la specie più stabile è il Cr III, insolubile, e quindi non pericoloso per la 
salute. Durante la fase di raffreddamento una parte di Cr III si ossida in Cr IV e Cr 
V. Quindi nel clinker Portland il cromo è presente in tre stati di ossidazione (+3, 
+4, +5). Di tutto il cromo presente solo una parte è legato alle fasi del clinker 
(77%- 93%), mentre la restante parte (dal 7% al 23%) può essere facilmente 
solubilizzata, tranne il Cr III che è insolubile, come detto precedentemente. Le due 
specie solubili in acqua, Cr IV e Cr V, non sono stabili e quindi disproporzionano a 
Cr III insolubile e Cr VI solubile. 
Affinché venga rispettato il DM 10 maggio 2004 è necessario aggiungere un 
agente cromo riducente. Comunemente l’agente riducente di maggior utilizzo è il 
solfato ferroso ma sono state individuate e realizzate altre soluzioni molto 
promettenti (additivi a base di antimonio, di- trisolfuro di sodio, solfato ferroso 
monoidrato, solfato stannoso). Il solfato ferroso viene dosato allo 0,25-0,3% circa e 
non influenza minimamente le reazioni di idratazione del cemento ma a contatto 
con l’aria si carbonata perdendo il suo potere riducente nei confronti del cromo 
esavalente. Per questo motivo sui sacchi deve essere indicata la data di 
confezionamento e il periodo di conservazione durante il quale il contenuto di 




Di seguito vengono riportate le reazioni di ossido-riduzione del dicromato di 
potassio che avvengono nel caso di utilizzo di solfato ferroso o con il triossido di 
antimonio: 
             K2Cr2O7 + 6 FeSO4 + 7 H2O → Cr2(SO4)3 + Fe2(SO4)3 + 4 Fe(OH)3+ 2 KOH 
             K2Cr2O7 + 3 Sb2O3 + 5 H2O → 2 Cr2(OH)3 + 2 Cr(Sb2O3)3+ 4 KOH. 
 
1.2  GEOCHIMICA DEL CROMO 
Il cromo può esistere in natura in diversi stati di ossidazione variabili da 0 a +6. Tuttavia 
solo la forma trivalente ed esavalente sono abbastanza stabili, ed il Cr(III) è un costituente 
comune in alcune litologie. Cr(0) è presente raramente in natura: si manifesta come 
inclusione metallica in diamanti cripto cristallini inclusi in filoni kimberlitici, come quelli 
ritrovati nei depositi di diamanti della Yakutia siberiana, in Russia (Gorshkov et al., 1996). 
Inclusioni di cromo nativo sono state trovate nel meteorite di Cape York, in Groenlandia. 
Cr (IV) e Cr (V) non sono invece stabili negli ambienti naturali e formano solo composti 
intermedi instabili nelle reazioni di passaggio da stato di ossidazione III a VI. La tabella 
1.1 riassume gli stati di ossidazione del Cr e i corrispondenti composti, con riferimenti alla 











Stato di ossidazione Composti formati Diffusione e caratteristiche 
Cr(0)  Inclusioni cripto cristalline 
in filoni kimberlitici; 
inclusioni in meteoriti. 
Cr(II) CrBr2, CrCl2, CrF2, CrSe, 
Cr2Si 
E’ relativamente instabile e 
viene facilmente ossidato a 
Cr(III). 
Cr(III) CrB, CrB2, CrBr3, CrCl3 ∙ 
6H2O, CrCl3, CrF3, CrN, 
KCr(SO4)2 ∙ 12H2O 
Forma composti stabili ed è 
presente nei minerali delle 
rocce come lo spinello 
cromifero, o cromite 
(FeCr2O4). 
Cr(IV) Diossido di Cr (CrO2), 
tetrafluoruro di Cr (CrF4) 
Non è presente in natura, ma 
rappresenta una specie 
intermedia di breve vita che 
influenza il tasso di 
riduzione di Cr(V). I 
composti formati non sono 
comuni. 
Cr(V) Ione tetraperossocromato 
(CrO4)
3-
, percromato di 
potassio (K3CrO4) 
Non è presente in natura e 
rappresenta un’importante 
specie intermedia che 
influenza il tasso di 
riduzione del Cr(VI). Le 
specie del Cr(V) si formano 
a partire dallo ione CrO4
3-
, 
hanno vita breve ma 
abbastanza lunga da 
permetterne l’osservazione.  
Cr(VI) (NH4)2CrO4, BaCrO4, 
CaCrO4, K2CrO4, K2Cr2O7 
E’ il secondo stato di 
ossidazione più stabile del 
Cr. In natura è presente nel 
minerale crocoite (PbCrO4), 
raro. Comunemente ha 
sorgente antropica.  
 
Tabella 1.1. Stati di ossidazione del Cr e loro diffusione nell'ambiente. Fonte: Vasilatos et al., 2008. 
 
Il diagramma di Frost (fig. 1.1) mostra che lo stato di ossidazione III è il più stabile, dal 
momento che occorre una notevole quantità di energia per convertirlo ad uno stato di 
ossidazione più alto o più basso. Il potenziale standard E
0
 negativo della coppia Cr 
(III)/Cr(II) implica che Cr(II) è facilmente ossidabile a Cr(III), pertanto le sue specie 





Figura 1.1. Diagramma di Frost per le specie del Cr in soluzioni acide. 
 
In soluzioni acide, Cr(VI) ha un potenziale standard molto positivo (1.33< E
0
< 1.38 V, fig. 
1) (Ball & Nordstrom, 1998), il che dimostra la sua instabilità e la sua tendenza a ridursi in 
presenza di donatori di elettroni. Dal momento che la riduzione di HCrO4
-
 è accompagnata 









 ↔ Cr3+ + 4H2O 
La reazione concorre ad un aumento del pH oltre che alla diminuzione di Eh (fig. 1.2).  
In soluzioni basiche, la riduzione di CrO4
2-





 + 4H2O + 3e
-
 ↔ Cr(OH)3 + 5OH
-
 
e il gradiente di E
0
 si inverte (E
0
= -0.13 V) (Nieboer & Jusys, 1988). La forma 
predominante per pH compresi tra 8 e 10 sarà quindi Cr(OH)3.  






Figura 1.2. Diagramma Eh-pH per la speciazione del Cr in fase acquosa. 
 
1.2.1 Cr(III) 
La presenza, la concentrazione e le forme chimiche del Cr(III) in una data matrice 
geologica-ambientale dipendono da una serie di processi fisici e chimici, come l’idrolisi, la 
complessazione, l’adsorbimento e le condizioni redox.  
In assenza di agenti complessanti, all’infuori di H2O e OH
-
, Cr(III) si trova nella forma 
esa-acqua-ione Cr(H2O)6
3+
 ed è un acido moderatamente forte che tende a dissociarsi: 
Cr(H2O)6
3+




















(aq) sono dominanti per pH 
compresi tra 4 e 10 e di conseguenza sono le forme di Cr(III) prevalenti nell’ambiente 
naturale (fig. 1.2). Per pH<4 invece sarà dominante lo ione Cr
3+
. La bassa solubilità di 
questa specie, come anche delle specie Cr2O3 e Cr(OH)3 (Hem, 1977) è la ragione 
principale per cui Cr(III) generalmente costituisce una bassa percentuale della 
concentrazione di Cr totale nelle acque di falda.  
 
1.2.2 Cr(VI) 
Il Cr (VI) forma diverse specie chimiche, le cui proporzioni relative dipendono sia dal pH 
della soluzione sia dalla concentrazione totale di Cr(VI). La relazione tra questi due 
parametri è illustrata in fig. 1.3.  
 
Figura 1.3. Speciazione del cromo esavalente per una concentrazione molare 5∙10-2 a T=298 K. 
 







- ↔ H++ CrO4
2- 
Per pH>1 sono dominanti le forme deprotonate. Per pH>7, in soluzione esiste solo lo ione 
CrO4
2-
; per 1<pH<6, HCrO4
-
 risulta la forma predominante fino ad una concentrazione 
24 
 
totale di Cr(VI) di 10
-2
 M, alla quale inizia a condensare producendo ioni dicromato, che 













(vedi fig. 1.3). Esse vanno a costituire composti di Cr(VI) molto 
solubili e quindi mobili nelle matrici ambientali. Tuttavia, il Cr(VI) costituente i vari 
ossianioni in fase acquosa può essere facilmente ridotto alla forma trivalente da donatori di 
elettroni facilmente reperibili nei suoli (Stollenwerk & Grove, 1985), come illustrato nel 
capitolo 2. 
 
1.3  PRESENZA E DISPERSIONE DEL CROMO NELLE MATRICI AMBIENTALI 
 
1.3.1 Cr negli ambienti acquatici 
Nelle acque naturali, il cromo è stabile in due stati di ossidazione, Cr(III) e Cr(VI). La 
presenza e il rapporto tra queste due forme dipendono da vari processi, che includono le 
trasformazioni redox, i processi di precipitazione/dissoluzione e adsorbimento/ 
desorbimento. 
Semplificando, in condizioni anossiche o subanossiche Cr(III) dovrebbe essere l’unica 
forma in soluzione, mentre in soluzioni acquose ossigenate Cr(VI) dovrebbe essere l’unica 
forma presente. Tuttavia, la presenza di Cr(III) o Cr(VI) dipende anche dal pH della 
soluzione acquosa. In condizioni da neutre a basiche, Cr(III) tende a precipitare, mentre in 





) sono molto solubili per qualunque valore di pH. In condizioni di pH intermedio, il 




1.3.1.1    Acque di superficie 
In acque superficiali ossigenate non solo il pH e la concentrazione di O2, ma anche la 
presenza di specie riducenti o ossidanti e di agenti complessanti hanno un ruolo 
importante: nelle condizioni tipiche delle acque naturali Cr(III) può essere facilmente 
ossidato a Cr(VI) in presenza di ossidi di manganese (Schroeder and Lee, 1975; Bartlett & 
James, 1979; Nakayama et al., 1981; Pettine & Millero, 1990).  
La speciazione di Cr(III) nelle acque superficiali mostra che i complessi acquosi sono 
dominanti, ma al contempo Cr(III) mostra la tendenza a formare complessi con la materia 
organica naturale (NOM) presente, come gli acidi fulvici, umici ed altri (Nakayama et al., 
1981; Kaczynski & Kieber, 1994; Masscheleyn et al., 1992) provenienti dai suoli. Essi 
infatti riescono a immobilizzare Cr(III) in composti macromolecolari rimuovendolo dalla 
soluzione acquosa. I complessi così formati mostrano una forte tendenza a ad essere 
adsorbiti da fasi solide presenti in natura, pertanto vanno a concentrarsi nei suoli (Rai et al., 
1989; Masscheleyn et al., 1992), limitando la mobilità di Cr(III).  
Il trasporto del cromo nelle acque superficiali viene descritto in riferimento a tre 
sottoambienti: fiumi, laghi e oceani. Le vie di diffusione sono controllate da condizioni 
specifiche prevalenti in ciascun sottoambiente, come temperatura, profondità, fenomeni di 
mixing, condizioni di ossidazione, contenuto di materia organica.  
Nei fiumi, il cromo viene trasportato come componente di particelle in sospensione. La 
concentrazione di cromo disciolto nelle acque di fiume decresce durante il suo passaggio 
attraverso correnti di torbida in zona costiera. 
I laghi sono generalmente caratterizzati da elevata attività batterica e da un’elevata 
superficie sedimentaria a contatto con l’acqua, pertanto esposta al trasporto dei metalli. Qui 
l’elevata quantità di materia organica costituisce il mezzo di riduzione del Cr(VI) a Cr(III), 
che successivamente precipita o viene adsorbito dai minerali del sedimento. Il Cr nel 
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sedimento può essere mobilizzato nuovamente dall’acqua di poro attraverso l’ossidazione. 
La chiave per la diffusione del Cr è la stagionalità: le condizioni delle acque profonde nei 
mesi estivi diventano anaerobiche a causa dell’attività batterica e della stratificazione 
termica. Pertanto nei mesi estivi si osserva una segregazione delle acque dominate da 
Cr(VI) ai livelli superficiali e delle acque dominate da Cr(III) ai livelli profondi. Un regime 
aerobico infatti favorisce Cr(VI), mentre un regime anaerobico favorisce Cr(III) (fig. 1.2). 
Negli oceani, il Cr presente proviene generalmente dai fiumi o da input atmosferico, che 
fornisce una distribuzione di Cr nelle acque più omogenea, nel primo caso sotto forma di 
particelle solide in sospensione, nel secondo caso come aerosol. Nelle acque degli oceani, 
il Cr precipitato e quello disciolto coesistono in equilibrio: il Cr disciolto è generalmente 
rimosso dalla fase acquosa e incorporato in materiali biologici (scheletri silicei e 
carbonatici) e per adsorbimento da parte delle particelle del sedimento. Questa rimozione 
si verifica tanto lungo la colonna d’acqua quanto all’interfaccia profonda acqua- 
sedimento, garantendo un arricchimento in Cr continuo con la profondità. 
 
1.3.1.2    Acque di falda 
La mobilità del Cr nelle acque di falda dipende dalla sua solubilità e dalla tendenza ad 
essere adsorbito dai materiali che compongono l’acquifero. Questi fattori a loro volta 
dipendono dalle caratteristiche chimiche dell’acqua di falda e dei materiali dell’acquifero.  
L’immissione di Cr nelle acque di falda genera inizialmente un pennacchio inquinante 
(“plume”), come documentato da Stollenwerk & Grove (1985). Questo plume in acquiferi 
ghiaiosi o sabbiosi può raggiungere lunghezze anche di 1300 m (Perlmutter & Lieber, 
1970). La contaminazione si diffonde velocemente in acquiferi permeabili per porosità o 
fratturazione ( ghiaie, sabbie e rocce fratturate), con velocità medie di 0,1 m al giorno nel 
primo caso e anche di 5 m al giorno nel secondo caso. Al contrario, in acquiferi poco 
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permeabili (sabbie fini, limi e materiali argillosi) le velocità di diffusione sono basse, 
anche dell’ordine di pochi centimetri all’anno: pertanto le acque contaminate da Cr non 
riescono a spostarsi molto dalla sorgente di contaminazione. 
Cr(III) tende a rimanere sostanzialmente immobile nelle acque di falda, a causa della 
precipitazione di composti di Cr(III) a bassa solubilità (Cr(OH)3 (s), FeCr2O4(s) o la 
soluzione solida (Fe1-x, Crx)(OH)3(s)) per condizioni di pH> 4. In condizioni di pH< 4 
inoltre Cr(III) tende ad essere adsorbito dalla fase solida.  
Cr(VI) tende ad avere mobilità da media ad elevata nella maggior parte delle falde 
superficiali. Nei suoli o nei sedimenti ad alto contenuto di Fe e materia organica, Cr(VI) 
può essere ridotto a Cr(III) e rimosso da processi di adsorbimento (Rai et al., 1986; Eary & 
Rai, 1987; Stollenwerk & Grove, 1985; Rai et al., 1988). La riduzione di Cr(VI) a Cr(III) 
controlla quindi la mobilità del Cr(VI) nella falda (Rai et al., 1988).In ambienti alcalini, 
l’adsorbimento non è abbastanza efficace da inibire significativamente la mobilità di 
Cr(VI): esso aumenta al diminuire del pH, diventando significativo in condizioni di pH 
neutro o acido. Diminuisce inoltre all’aumentare della concentrazione di Cr(VI) e dipende 
fortemente anche dalla velocità del flusso della falda. 
In ambienti ricchi in Fe(II) e materia organica disciolta, la riduzione di Cr(VI) è molto più 
efficace e in questo caso Cr(VI) non riuscirà a migrare in modo significativo.  
Di particolare interesse nel trasporto di Cr(VI) all’interno delle acque di falda è la relazione 
che lega Cr e Mn. Essi costituiscono infatti una coppia di elementi a comportamento 
chimico contrastante: in condizioni ossidanti, Cr(VI) è solubile come ione CrO4
2-
, mentre 
Mn(IV) precipita come MnO2 solido; in condizioni riducenti, Cr(III) è rimosso dalla 
soluzione come Cr(OH)3 o Cr2O3 solido, mentre Mn è solubile come ione Mn
2+





Figura 1.4. Sovrapposizione dei campi di stabilità per Cr e Mn. 
 
Come illustrato successivamente nel capitolo 2, Cr e Mn costituiscono una coppia redox e 
la loro interazione all’interfaccia sedimento- acqua o suolo- acqua è fondamentale nella 
comprensione dei processi di ossidazione del Cr(III) a Cr(VI). 
   
1.3.2 Cr nei suoli 
Nei suoli il cromo esiste comunemente in due stati di ossidazione, Cr(III) e Cr(VI). Specie 
di Cr(VI) presenti nei suoli sono lo ione idrogeno cromato HCrO4
-
, dominante per pH< 6,5; 
lo ione cromato CrO4
2-
, dominante a pH> 6,5; lo ione dicromato Cr2O7
2-
, dominante per 





 sono le specie più mobili e possono essere prese in carico dalle 
29 
 
piante e disperse nelle acque superficiali, causandone l’inquinamento (Bartlett & Kimble, 
1976; James, 1996). 
Quantità minori di Cr(VI) possono essere adsorbite dai componenti solidi del suolo e 
formare legami con le specie mineralogiche presenti: questi legami dipendono dalla 
composizione mineralogica e dalle condizioni di pH del suolo. Lo ione CrO4
2-
, ad esempio, 
può essere adsorbito dalla goethite, FeO(OH), da ossidi di Al e colloidi aventi carica 
positiva (Richard & Bourg, 1991; James & Bartlett, 1988). 
Cr(III) è invece presente nei suoli come precipitato insolubile, Cr(OH)3(s), o come Cr(III) 
adsorbito dai componenti solidi del suolo. La specie dominante di Cr(III) dipende 
fortemente dal pH: nei suoli acidi (pH< 4) è presente nelle acque di poro lo ione solubile 
Cr(H2O)6
3+
, mentre per 4<pH<6 è presente CrOH
2+
(aq) (Ritchie & Sposito, 1995); entrambe 
queste specie possono essere facilmente adsorbite dalle argille o dagli acidi umici, 
formando complessi stabili che rendono Cr(III) insolubile, immobile e non reattivo. Se al 
contrario non vengono adsorbite, composti mobili come l’acido citrico (H3C4H5O7) e 
l’acido fulvico contribuiscono alla formazione di complessi di Cr(III) solubili che restano 













CAPITOLO 2. PROCESSI DI OSSIDAZIONE E RIDUZIONE DEL CROMO 
 
2.1 REAZIONI DI OSSIDO-RIDUZIONE DEL CROMO NELLE MATRICI 
AMBIENTALI 
La distribuzione del Cr(III) e del Cr(VI) nelle matrici ambientali è regolata da una serie di 
reazioni di ossido-riduzione, prevalentemente in funzione delle condizioni di Eh e pH del 
sistema (Richard & Bourg, 1991). In particolare, la stabilità delle diverse specie di Cr(III) e 
Cr(VI) è rappresentata attraverso diagrammi Eh-pH, come quello mostrato 
precedentemente nel Capitolo 1. 
Le reazioni di ossidazione e riduzione dipendono inoltre dalla presenza di accettori e 
donatori di elettroni, come ad esempio materia organica. Nei sistemi acquosi naturali, le 
principali coppie di ossido-riduzione che costituiscono reazioni tampone sono (Richard & 
Bourg, 1991): 








Nel caso più semplice in cui O2 è l’agente ossidante, Cr(III) rappresenta il donatore di 
elettroni (o agente riducente, che si ossida), mentre l’ossigeno rappresenta l’accettore (o 
agente ossidante, che si riduce). Più in generale, per un dato composto di Cr(III), una 
qualsiasi reazione di ossido- riduzione che coinvolga altri agenti ossidanti o riducenti sarà 
governata dalla capacità di tale agente di donare o accettare elettroni. 
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Esempio di ossidazione di un composto di Cr(III): 
2Cr2O3 + 3O2 → 4CrO3 
Le attività dell’agente ossidante (O2) e dell’agente riducente (Cr2O3) influenzano il 
processo di ossido-riduzione e ne determinano le condizioni di equilibrio. E’ noto che 
esistono molti agenti in grado di ossidare Cr(III), ma solo alcuni sono presenti 
nell’ambiente in concentrazioni sufficienti. Al contrario, la maggior parte degli agenti 
riducenti per la riduzione di Cr(VI) a Cr(III) è presente in concentrazioni (attività) 
adeguate affinchè la reazione avvenga. 
 
2.2 OSSIDAZIONE DEL Cr(III) A Cr(VI) 
Come si è detto, l’ossidazione del Cr(III) avviene nella fase acquosa e in generale in un 
ecosistema in presenza di accettori di elettroni. Tra questi, i più importanti sono i diossidi 
di manganese, MnO2, e il perossido di idrogeno, H2O2. 
 
2.2.1    Ossidazione di Cr(III) a Cr(VI) da parte di ossidi di manganese 
Il potenziale redox della coppia Cr(VI)/Cr(III) è elevato, tanto che nei sistemi naturali, 
come si è accennato, sono presenti pochi agenti in grado di ossidare Cr(III) a Cr(VI). Solo 
l’ossigeno disciolto in soluzione acquosa e i diossidi di manganese, MnO2, sono noti come 
validi ossidanti di Cr(III) (Eary & Rai, 1987) e MnO2 in particolare è il più comune tra 
quelli che possono caratterizzare un acquifero. L’ossidazione di Cr(III) da parte 
dell’ossigeno disciolto senza nessuna specie interposta è possibile, secondo la reazione: 
4Cr
3+





Questa reazione è fortemente dipendente dal pH e molto lenta (Kent, 2001). 
 La mediazione da parte degli ossidi di Mn è considerata il meccanismo di ossidazione più 
efficiente nell’ambiente (Schroeder & Lee, 1975; Bartlett & James, 1979; Nakayama et al., 
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1981; Saleh et al., 1989; Johnson & Xyla, 1991). L’ossigeno disciolto infatti può ossidare 
Cr(III) a Cr(VI) (Rai et al., 1986; Schroeder & Lee, 1975; Eary & Rai, 1987; Nakayama et 
al., 1981), ma dati di laboratorio indicano che questo processo è generalmente 
relativamente lento e può richiedere anche diversi mesi (Palmer & Wittbrodt, 1990), 
specialmente in condizioni di pH debolmente acido o debolmente basico (Eary & Rai, 
1987). Una cinetica di reazione così lenta permette al Cr(III) di venire coinvolto in altre 
reazioni (ad esempio di adsorbimento o precipitazione) che sono più veloci.  
Fendorf e Zasoski (1992) riportano che CrOH
2+
 è la specie reattiva di Cr(III) negli 
ambienti acquosi durante l’ossidazione di Cr(III). Inoltre Bartlett e James (1979) hanno 
osservato una correlazione tra la quantità di Cr(III) ossidato a contatto con il suolo e 
l’abbondanza di Mn(II) nel suolo, suggerendo quindi che il processo di ossidazione sia il 
risultato dell’interazione con MnO2, ipotesi verificata da dati di laboratorio. 
I risultati sperimentali indicano che l’ossidazione avviene secondo una reazione del tipo 
(Palmer & Puls, 1994): 
2CrOH
2+





Gli ossidi di Mn possono essere presenti nel suolo e in generale nel sedimento di un 
acquifero come rivestimento di granuli, depositi all’interno di fratture o come granuli fini 
dispersi. Il tasso di ossidazione di Cr(III), come accennato in precedenza, è funzione della 
quantità di ossido di manganese disponibile a reagire presente sulla superficie dei granuli 
(Schroeder & Lee, 1975; Eary & Rai, 1987), e gli studi di laboratorio indicano che esso è 
all’inizio rapido, ma successivamente diminuisce in modo significativo. Si verifica inoltre 
un aumento del tasso di reazione, quindi dell’ossidazione di Cr(III), al diminuire del pH. 
Richard e Bourg (1991) affermano che l’ossidazione di Cr(III) da parte di MnO2 è il 
risultato di tre differenti fasi. Nella prima fase, Cr(III) viene adsorbito sulla superficie di 
MnO2. In seguito, Cr(III) viene ossidato a Cr(VI) dal Mn(IV); infine, si ha il desorbimento 
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dei prodotti di reazione, Mn(II) e Cr(VI). La stechiometria delle reazioni che descrivono il 
processo è riportata da Richard e Bourg, 1991: 
2Cr
3+






    (Amacher & Baker, 1982) 
Cr(OH)
2+
 + 3δ-MnO2(s) + 3H2O = HCrO4
-  
+ 3MnOOH(s) + 3H
+
     (Eary & Rai, 1987). 
Guha et al. (2001) hanno riprodotto l’esperimento di laboratorio facendo reagire una 
soluzione di Cr(III) preparata a partire da CrCl2 e portata a pH=3 con HCl all’interno di 
una colonna di β-MnO2 diluito in una soluzione di 4 ml di CaCl2 5 mM. In base al modello 
teorizzato dagli autori, il processo di ossidazione del Cr(III) genera in prima istanza Cr(VI) 
e un precipitato di Mn(III), MnOOH, secondo la reazione: 
Cr
3+
 + 3β-MnO2(s) (pirolusite) + 4H2O = HCrO4
-
 + 3MnOOH(s) + 4H
+     
(Guha et al., 2001). 
Nonostante MnOOH sia in grado di ossidare Cr(III) (Johnson & Xila, 1991), 
rappresentando quindi un ossidante secondario, questa reazione procede con tassi più lenti 
rispetto al processo di ossidazione da parte di β-MnO2. Inoltre, dal momento che la 
reazione di ossido-riduzione con MnOOH non produce concentrazioni di Cr(VI) 
comparabili a quelle prodotte dalle reazioni con β-MnO2, si può assumere che, per gli 
ossidi di Mn, quest’ultimo sia l’unico effettivo ossidante di Cr(III). 
Secondo gli autori, in presenza di ossigeno disciolto MnOOH può ossidarsi nuovamente 
secondo la reazione: 
MnOOH + 0.5O2 + H
+ → MnO2 + H2O 
rigenerando quindi l’ossido di Mn iniziale. Una volta rigenerata, la fase MnO2 può 
partecipare nuovamente alle reazioni di ossidoriduzione con Cr(III).  
I risultati dell’esperimento mostrano un rapido incremento della concentrazione di Cr(VI) 
prodotto, che dimostra la velocità elevata del tasso di reazione di MnO2 con Cr(III). Con il 
procedere della reazione, la concentrazione di Cr(VI) in uscita dalla colonna diminuisce, 
segnalando un declino del tasso di ossidazione del Cr(III): il calcolo del bilancio di massa 
indica che dall’inizio del declino del tasso di ossidazione, il 94-98% del MnO2 non ha 
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reagito. Questa osservazione comproverebbe l’ipotesi secondo cui la formazione del 
composto di Mn(III) inibirebbe l’ossidazione di Cr(III). Nonostante però la reazione risulti 
inibita, il Cr(VI) non tende a 0. Secondo gli autori, la rigenerazione di MnO2 per 
ossidazione di MnOOH è responsabile dei livelli di Cr(VI) osservati (quindi del tasso di 
ossidazione). L’ossidazione di MnOOH a MnO2 consuma ossigeno disciolto: i risultati 
mostrano infatti un decremento della concentrazione di ossigeno disciolto concomitante 
alla stabilizzazione della produzione di Cr(VI). 
 
2.2.2    Ossidazione di Cr(III) a Cr(VI) da parte di H2O2 
Davis e Olsen (1995) durante un esperimento di laboratorio hanno utilizzato perossido di 
idrogeno, H2O2, per ossidare Cr(III) a Cr(VI) all’interno di acqua di falda con lo scopo di 
renderlo mobile. Inoltre Pettine et al. (2002) hanno studiato l’ossidazione di Cr(III) con 
H2O2 in soluzioni basiche (Pettine & Millero, 1990 e 1991), e hanno evidenziato che la 
concentrazione di  H2O2 controlla il tasso di ossidazione del Cr(III) nelle acque superficiali. 
Lo stesso esperimento è stato eseguito anche da Zink et al. (2010) per osservare il processo 
di frazionamento isotopico, come descritto nel capitolo successivo. 
 
2.2.3    Ossidazione di Cr(III) da parte di Cl
- 
Il trattamento delle acque potabili richiede tipicamente l’uso di agenti fortemente ossidanti 
come il cloro (Cl
-
), in grado di convertire il Cr(III) in Cr(VI). In uno studio recente, 
Lindsay et al. (2012) hanno osservato i tassi di ossidazione del Cr(III) in campioni di acqua 
di rubinetto di New York City e di acqua distillata deionizzata. Per ciascuna matrice, i 
campioni sono stati divisi in tre gruppi, ognuno dei quali è stato fatto reagire con un 
composto di Cr(III): trinitrato di cromo, Cr(NO3)3, idrossido di cromo, Cr(OH)3 e un 
composto solido organometallico, Cr(III)- EDTA.  
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La reazione teorica di ossidazione del Cr(III) da parte di acido ipocloroso risulta 
dall’unione di due semireazioni. A pH=7, considerando le specie in equilibrio, la 
semireazione di ossidazione del Cr(III) può essere scritta come: 
Cr(OH)2
+ 






     











 + H2O 
Combinando le due reazioni si ottiene la seguente reazione totale, favorita per un 
potenziale standard E
0






 HOCl(aq) + 
1
2













Questa reazione prevede quindi un rapporto stechiometrico tra HOCl(aq) e Cr(III) di 1.5 a 1. 
Durante la reazione di ossidazione del Cr(III) da parte dei vari composti di Cl, la 
formazione del Cr(VI) è stata monitorata con il metodo dell’elettroforesi capillare.  
Il primo reagente sperimentato è stato Cr(NO3)3. La concentrazione iniziale aggiunta alle 
due matrici è stata 100 μmoli/l. E’ stata inoltre aggiunta una concentrazione variabile tra 10 
e 100 mg/l di cloro molecolare (Cl2) . I risultati sono mostrati in figura 2.1. 
 
 
Figura 2.1. Variazione della concentrazione di Cr(VI) nel tempo durante l’ossidazione di Cr(III) da parte di 




Gli esperimenti eseguiti con acqua distillata (fig. 2.1a) mostrano un aumento iniziale della 
concentrazione di Cr(VI) durante le prime ore di reazione, seguito da un tasso di reazione 
più graduale e infine da una stabilizzazione dei valori di concentrazione rappresentata da 
un plateau. La concentrazione finale di Cr(VI) misurata è stata 73.8 μmoli/l. La completa 
trasformazione di Cr(III) in Cr(VI) non è stata osservata neppure con l’aggiunta di 100 
mg/l di Cl2. 
Gli esperimenti eseguiti con acqua di rubinetto di New York City (fig. 2.1b) mostrano circa 
lo stesso comportamento per basse concentrazioni di Cl2 aggiunte, mentre per quantità 
superiori a 50 mg/l si osserva la completa trasformazione di Cr(III) in Cr(VI) dopo 8 ore di 
reazione.  
Appare quindi dai risultati che il Cr(VI) si forma con cinetiche rapide nel momento in cui il 
cloro viene aggiunto alla soluzione, e che maggiori concentrazioni di Cl aggiunte 
producono maggiori concentrazioni di Cr(VI). Gli autori hanno quindi modellizzato questo 
comportamento attraverso la seguente equazione: 
Cr(VI)T(t) = Cr(VI)∞  ∙ (1-e
-kt
) 
dove  Cr(VI)T(t) rappresenta la concentrazione di Cr(VI) raggiunta al tempo t, Cr(VI)∞  
rappresenta la concentrazione di Cr(VI) raggiunta in corrispondenza del plateau e k è un 
coefficiente del primo ordine del tasso di reazione. Il modello è stato ricostruito 
aggiungendo 10 mg/l di Cl2 sia all’acqua distillata sia all’acqua di rubinetto di New York 
contenenti 100 μmoli/l di Cr(NO3)3: i valori di Cr(VI)∞  risultanti sono stati 24 μmoli/l 
nell’acqua distillata e 15 μmoli/l nell’acqua di rubinetto di New York, con valori di k 
corrispondenti di 0.43/h e 0.29/h. Le curve relative all’acqua distillata (a) e all’acqua di 




Figura 2.2 Modello dell'andamento della concentrazione di Cr(VI) nel tempo per acqua distillata (a) e acqua di 
rubinetto di New York (b) (Lindsay et al., 2012). 
 
 
2.3 RIDUZIONE DEL Cr(VI) A Cr(III) 
Come già detto nel capitolo precedente, Cr(VI) è un forte ossidante e perciò può essere 
ridotto in presenza di donatori di elettroni. Le forme più comuni di Cr(VI) disciolte nelle 







(Kotas & Stasicka, 2000), i quali formano molti dei composti di Cr(VI) riducibili a 
composti di Cr(III) in presenza di materia organica o composti inorganici nel loro stato 
ridotto tipicamente presenti nei suoli, nelle acque e nell’atmosfera (Stollenwer & Grove, 
1985). I maggiori agenti riducenti sono Fe(II) disciolto e i minerali che lo contengono, i 
solfuri e la materia organica (Kotas & Stasicka, 2000). Gli studi compiuti da Fendorf et al., 
2001, indicano che Fe(II) e i solfuri disciolti sono dominanti nella riduzione di CrO4
2-
. 
Cr(VI) può essere ridotto attraverso processi biologici e chimici (abiotici). E’ difficile 
determinare quale dei processi sia il principale responsabile della riduzione in un dato 
ecosistema. Confrontando ad esempio i tassi di riduzione che coinvolgono Fe(II) e i solfuri 
con quelli della riduzione ad opera di microrganismi, la riduzione chimica di CrO4
2- 
da 
parte di Fe(II) risulta 100 volte più veloce di quella biologica, quindi in presenza di Fe(II) 
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o di solfuri la riduzione chimica sarà il processo di riduzione principale in ambiente 
anaerobico (Wielinga et al., 2001). E’ quindi notevole l’importanza delle cinetiche di 
riduzione. 
La riduzione da parte di microbi è stata osservata sia in ambiente aerobico sia anaerobico, 
ma quest’ultima risulta essere la più comune (Palmer & Puls, 1994). Lo ione CrO4
2-
 viene 
utilizzato dai microrganismi come accettore di elettroni per il metabolismo cellulare 
(Palmer & Puls, 1994). 
 
2.3.1    Riduzione di Cr(VI) a Cr(III) da parte di Fe(II) disciolto o minerali contenenti               
            Fe(II) 
Fe(II) è uno dei maggiori agenti riducenti di Cr(VI) a Cr(III), come dimostrato ad esempio 
dagli studi di Davis e Olsen, 1995, e di Schroeder e Lee, 1975. Il Fe(II) disciolto nelle 
acque naturali può essere generato da alcuni tipi di scarichi industriali o semplicemente dai 
processi di degradazione di minerali che lo contengono. Molti minerali contengono Fe(II) 
disponibile per la riduzione di Cr(VI): 
 Silicati: olivina, pirosseni (augite e hedembergite), anfiboli (orneblenda, 
cummingtonite, grunerite), miche (biotite, flogopite, glauconite) e argille (serie 
smectite- nontronite); 
 Ossidi: magnetite, ilmenite, ematite; 
 Solfuri di ferro: pirite (FeS2), nella quale sia Fe(II) sia S contribuiscono al processo 
di riduzione. 
La riduzione di Cr(VI) attraverso Fe(II) contenuto nei silicati (ad esempio biotite a contatto 
con la soluzione) è descritta da Palmer e Puls (1994). Il Cr(VI) in soluzione viene ridotto 
dal Fe(II) presente sulla superficie del minerale: il Fe(III) prodotto dalla reazione di ossido-
riduzione viene adsorbito dalla superficie della biotite dove viene di nuovo ridotto a Fe(II). 
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Palmer e Puls (1994) affermano che la riduzione di Cr(VI) in presenza di ossidi di Fe è 
stata osservata in molti esperimenti (Eary & Rai, 1989): nel caso dell’ematite, il processo 
di riduzione dovrebbe avvenire dopo che la fase FeO risulta disciolta. La riduzione da parte 
del Fe(II) contenuto nella pirite è descritta da Lancy (1966) e avviene in soluzioni 
moderatamente alcaline. Loyaux-Lawniczak et al. (2001) hanno dimostrato che idrossidi di 
Fe(II)-Fe(III), che compongono la ruggine, possono ridurre Cr(VI): durante la riduzione si 
forma una fase solida amorfa contenente Cr(III) (ferridrite). 
In condizioni di pH da neutre ad alcaline Fe(II) controlla la riduzione del Cr(VI) nei 
sistemi anaerobici naturali (Pettine et al., 1998), mentre in condizioni di pH acido altri 
agenti riducenti possono risultare più efficaci. Il coinvolgimento di Fe(II) nella riduzione di 
Cr(VI), dove Fe(II) nella forma FeO proviene da ematite o biotite o da altre fasi, può essere 
espresso dalla seguente reazione (Richard & Bourg, 1991): 
3FeO + 6H
+
 + Cr(VI)(aq) → Cr(III)(aq) + 3Fe(III)(aq) + 3H2O 
La reazione ha cinetiche molto elevate negli ecosistemi naturali (Eary e Rai, 1988). In 
acque di falda con pH>4, il Cr(III) che si forma dalla riduzione di Cr(VI) può precipitare 
insieme a Fe(III) in una soluzione solida di composizione CrxFe1-x(OH)3 (Eary & Rai, 
1988; Rai et al., 1988; Sass & Rai, 1987), o essere adsorbito. 
Wielinga et al. (2001) riportano che la riduzione di Cr(VI) da parte di Fe(II) dipende 
fortemente dall’attività batterica, nel senso che la riduzione dello ione CrO4
2- 
 avviene 
attraverso due fasi di reazione, una biotica e una abiotica. Nella prima, la produzione di 
Fe(II) da parte della respirazione cellulare dei microrganismi catalizza il processo di 
riduzione; in seguito assumerebbe importanza l’attenuazione della concentrazione in ioni 
CrO4
2-  
per riduzione chimica. Pertanto, anche in presenza di basse concentrazioni iniziali 
di Fe(II) disponibili il processo di riduzione di Cr(VI) si manterrebbe efficiente grazie alla 




2.3.2    Riduzione di Cr(VI) a Cr(III) da parte di solfuri  
Le specie dello zolfo ridotto, come S, S
2-
, H2S e S2O3
2-
 possono essere determinanti nel 
processo di riduzione di Cr(VI). Nonostante la maggior parte dei solfuri (S
2-
) sia 
scarsamente o per nulla solubile, alcuni ioni S(II) disciolti possono trovarsi nell’ambiente a 
causa di eventi antropici come gli scarichi industriali, oppure naturali come la 
decomposizione della materia organica e la riduzione degli ioni SO4
2-
. Studi di laboratorio 
riportano che la riduzione di Cr(VI) che coinvolge i solfuri è inizialmente rapida ma le 
cinetiche diminuiscono in pochi minuti, per raggiungere il completamento dopo un giorno 
(Schroeder & Lee, 1975).  
 
2.3.3    Riduzione di Cr(VI) a Cr(III) da parte della materia organica 
La materia organica è un agente riducente importante nei suoli. La maggior parte della 
materia organica nei suoli è rappresentata da acidi umici e acidi fulvici, e può essere 
presente anche sotto forma di amminoacidi semplici (Schroeder & Lee, 1975). La 
riduzione di Cr(VI) da parte di acidi umici e fulvici è stata dimostrata in molti esperimenti 
riportati da Palmer & Puls (1994). Questa riduzione, che prevede la formazione di una 
specie del Cr(V) intermedia, è favorita in condizioni acide (Stollenwerk & Groove, 1985). 
Il tasso di riduzione decresce all’aumentare del pH, aumenta all’aumentare della 
concentrazione iniziale di Cr(VI) e aumenta all’aumentare della concentrazione di acidi 
umici del suolo (Palmer & Puls, 1994). In condizioni di pH molto basso, gli studi di 
laboratorio indicano che l’emivita del processo di riduzione di Cr(VI) con acidi umici è di 






2.3.4    Riduzione di Cr(VI) a Cr(III) da parte di H2O2 
Si è detto come H2O2 possa costituire un ossidante di Cr(III): questo è possibile per pH>7.5 
(Pettine et al., 2002). Per pH più bassi, H2O2 rappresenta invece un agente riducente di 
Cr(VI), la cui efficacia aumenta al diminuire del pH (Zink et al., 2010). 
In scarichi acidi che vengono diluiti da acque fresche e più in generale in sistemi acquosi 
con pH compreso tra 1 e 5, la riduzione di Cr(VI) con H2O2 è termo dinamicamente 
possibile (Seigneur & Costantinou, 1995) ed è stata usata in processi di trattamento per la 





















CAPITOLO 3. SISTEMATICA ISOTOPICA DEL CROMO 
Premessa 




Cr nel Cr(VI) associate a reazioni di riduzione (Ellis et al., 2002; Schauble et al., 
2004) è uno strumento innovativo nello studio della contaminazione da cromo esavalente. 
Una serie di dati sperimentali e osservazioni derivate da calcoli ab initio hanno evidenziato 
come il rapporto 
53
Cr/
52Cr, comunemente chiamato “composizione isotopica del cromo”, 
sia un tracciante dei processi di riduzione, e trovi quindi applicazione nella valutazione 
della naturale attenuazione della contaminazione da cromo esavalente e negli interventi di 
bonifica pianificati (Zink, 2010).  









Cr (ChemGlobe, 2000; Winter, 2001; LBNL, 2002; 
Motzer, 2005). Le loro abbondanze naturali sono rispettivamente: 4.345%, 83.789%, 
9.509% e 2.465% (Winter, 2001). Il 
53
Cr è stato in parte prodotto dal decadimento di 
53
Mn 
per emissione di una particella β-: l’isotopo padre, che possiede un tempo di dimezzamento 
breve rispetto alla condensazione del Sistema Solare (3.7 milioni di anni) è ad oggi estinto 









suggeriscono che il sistema isotopico Mn/Cr derivi dal decadimento in situ del 
53
Mn nei 
corpi planetari differenziati, quindi il 
53
Mn fornisce prove sui 
processi nucleosintetici immediatamente successivi alla condensazione del Sistema Solare.  
Come si è detto gli isotopi stabili del cromo subiscono un frazionamento isotopico durante 
le reazioni di riduzione da Cr(VI) a Cr(III). Il processo di frazionamento isotopico consiste 
nel diverso partizionamento degli isotopi di uno stesso elemento durante processi chimici, 
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fisici e biologici; questo processo determina una differenza nelle abbondanze relative dei 
vari isotopi.  
Esistono diversi fattori e processi geologici e ambientali che controllano il frazionamento 
degli isotopi stabili; in essi sono inclusi: 
 Reazioni di scambio isotopico all’equilibrio; 
 Processi di evaporazione e condensazione; 
 Processi di adsorbimento e desorbimento; 
 Reazioni acqua- roccia: ad esempio, durante la degradazione delle rocce 
carbonatiche da parte delle acque meteoriche si osserva un impoverimento 
nell’isotopo pesante del carbonio, 13C, nello ione bicarbonato che passa in 
soluzione, rispetto all’isotopo leggero 12C; 
 Concentrazione preferenziale in isotopi pesanti o leggeri in alcuni organismi 
biologici.  
Questi processi sono controllati dalla temperatura, che come vedremo influenza il fattore di 
frazionamento. 
I risultati degli esperimenti di Ellis (2003), Schauble et al. (2003) e Daniel et al. (2005) 
hanno permesso di ricostruire il meccanismo di frazionamento isotopico del Cr durante 
l’ossidoriduzione nelle matrici ambientali: il cromo ossidato rilasciato negli acquiferi da 
vari agenti inquinanti viene gradualmente ridotto da Cr(VI) a Cr(III) in presenza di 
donatori di elettroni; a causa della sua bassa solubilità, il Cr(III) precipita dalla falda e si 
partiziona nel sedimento. L’isotopo più pesante (53Cr, nel caso del rapporto 53Cr/52Cr) si 
concentra preferenzialmente nella forma ossidata sia per fattori cinetici che per reazioni 
all’equilibrio, data la stessa funzione di partizionamento ridotta, e ciò risulta in un 
arricchimento relativo dell’isotopo leggero nel Cr(III) che si forma. In questo senso, la 
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composizione isotopica del Cr in un acquifero risulta variabile e indicativa dell’entità della 
riduzione del cromo.  
Nel caso di processi all’equilibrio, α corrisponde circa alla costante di equilibrio della 
reazione stessa. 
 







è generalmente espresso in termini di deviazioni per mille rispetto ad 
uno standard di riferimento, attraverso la notazione delta tale che:  




Cr)SRM979 - 1]  x 1000 
Lo standard di riferimento comunemente utilizzato è il NIST SRM 979, costituito da un 
campione naturale di cromite (Ball & Basset, 2000; Ellis et al., 2002, 2004; Halicz et al., 
2008; Schoemberg et al., 2008; Sikora et al., 2008, Zink et al., 2010). 
Il frazionamento isotopico è espresso dal fattore di frazionamento, α: 
α = Rprodotto / Rreagente 




Cr delle specie in equilibrio, nel caso specifico la 
forma ossidata e ridotta del cromo. La relativa differenza isotopica tra le due sostanze, Δ, è 
data da: 
Δ53Cr(sostanza 1-sostanza 2)= δ
53
Cr(sostanza 1, SRM 979) – δ
53
Cr(sostanza 2, SRM 979) 
Oppure può essere approssimata attraverso l’uso dello stesso fattore di frazionamento 
isotopico α, assumendo che la differenza isotopica tra le due sostanze sia piccola: 







3.2 PROCESSI DI FRAZIONAMENTO ISOTOPICO IN REAZIONI DI SCAMBIO 
ALL’ EQUILIBRIO 
I processi di frazionamento in reazioni di scambio all’equilibrio degli isotopi stabili sono 
dovuti essenzialmente da piccole differenze nelle energie di vibrazione di isotopi leggeri e 
pesanti (Bigeleisen & Mayer, 1947; Richet et al., 1977; Schauble et al., 2004).  L’isotopo 
più pesante di una sostanza vibra a frequenze inferiori rispetto all’isotopo più leggero, 
pertanto anche la componente dell’energia totale della specie pesante sarà inferiore. Questa 
diminuzione di energia tra isotopo leggero e isotopo pesante è variabile per le diverse 
sostanze, e generalmente è più pronunciata per sostanze che presentano legami chimici 
forti. Questa differenza di energia guida lo scambio isotopico tra diverse sostanze, 
causando un diverso partizionamento degli isotopi nel momento in cui esse raggiungono 
l’equilibrio.  
I fattori di frazionamento isotopico α in condizioni di equilibrio possono essere calcolati 
utilizzando un approccio di tipo termodinamico. In generale, una reazione di scambio 
isotopico può essere scritta come: 
A1 + B2 = A2 + B1 
Dove A e B sono due diverse specie chimiche, mentre gli indici 1 e 2 si riferiscono 
rispettivamente alle specie isotopicamente leggera e pesante. Applicata al frazionamento 
isotopico del cromo, l’equazione può assumere ad esempio la forma: 
CrO4
2-







La costante di equilibrio per questa reazione, indicata per semplicità con KCr(VI)/Cr(III), è data 
dalla: 











Dove Q indica una grandezza termodinamica chiamata funzione di partizione e f indica il 
rapporto tra funzioni di partizione. La funzione di partizione Q è a sua volta scomponibile 
nel prodotto: 
Q = Qtr ∙ Qr ∙ Qvib ∙ Qn ∙ Qe 






   
Dalla funzione di partizione rotazionale: 
Qr = 













E dalle funzioni di partizione di spin nucleare Qn ed elettronico Qe, che in condizioni 
ordinarie non influenzano la costante di equilibrio.  
Nelle equazioni precedenti, m indica la massa assoluta della molecola della specie chimica, 
k è la costante di Boltzmann, T la temperatura assoluta in gradi Kelvin, V il volume 
considerato, M il peso molecolare, h la costante di Planck, Ix, Iy e Iz indicano i momenti di 
inerzia lungo i tre assi principali, s il numero di simmetria (dipendente dal gruppo spaziale 





dove vi indica la frequenza normale di vibrazione.  
Attraverso il calcolo della costante di equilibrio K è possibile risalire al fattore di 









 ≈ 1. 
L’energia libera di Helmholtz di ciascuna specie coinvolta nella reazione all’equilibrio è 
legata alla funzione di partizione Q di quella specie dalla: 
F = -kT ln𝑄. 
In base a questa equazione, come accennato all’inizio del paragrafo, la differenza di 
energia libera di Helmholtz tra isotopo leggero e isotopo pesante contenuti in una delle due 
specie che tendono all’equilibrio, ovvero tra A1 e A2 o tra B1 e B2, alle quali corrispondono 
rispettivamente le funzioni di partizione  QA1 e QA2 e QB1 e QB2, guiderà lo scambio 
isotopico tra le due sostanze, causando un diverso partizionamento degli isotopi nel 
momento in cui esse raggiungono l’equilibrio.  
Il procedimento illustrato viene elaborato da operatori di calcolo come GAMESS (USA), 
utilizzato da Schauble et al. (2004) che su queste basi hanno calcolato dei valori di α per 
diverse reazioni di scambio isotopico all’equilibrio per una serie di specie del cromo. I 
valori di 1000∙lnα per le principali coppie analizzate sono mostrati in tabella 3.1. 
 

















3.9 3.5 2.3 
Cr(H2O)6
3+ 





 4.0 3.5 2.3 
  
Tabella 3.1. Stime teoriche per frazionamenti isotopici all'equilibrio (Schauble et al., 2004). 
 
Lo stato di ossidazione del Cr è il principale fattore di controllo del partizionamento 





 in soluzioni acquose a 25° C. Come per il ferro e per altri metalli, 
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la frequenza di vibrazione dei complessi Cr - legante cresce all’aumentare dello stato di 
ossidazione del metallo (dal momento che aumenta la forza dei legami e diminuisce la 
distanza Cr – legante).  
I valori 1000lnα53-52 calcolati per la coppia Cr2O3 - Cr(H2O)6
3+ 
 suggeriscono invece che i 
frazionamenti all’equilibrio tra diverse specie dove Cr3+ si trova in coordinazione 
ottaedrica con l’ossigeno sono modesti: i valori sono infatti prossimi a 0, il che significa 
che non vi è frazionamento misurabile tra le due sostanze.  
Il cromo presente in ambienti superficiali con stato di ossidazione +3 è presente 




. Schauble et al. (2004) 
suggeriscono che i complessi formati dal Cr(III) avranno un comportamento 
sostanzialmente omogeneo per quanto riguarda il frazionamento isotopico. Al contrario, le 
misure della composizione isotopica del Cr(VI) disciolto in soluzione acquosa effettuate 
durante esperimenti di riduzione in laboratorio e su acque di falda hanno dimostrato 
frazionamenti significativi (Ball & Bassett, 2000; Ellis et al., 2002). I risultati mostrano 
che Cr
6+
 nell’acqua di falda è generalmente isotopicamente più pesante dello standard 
NIST SRM 979 (Ellis et al., 2002), suggerendo processi di riduzione attivi. Questo 
concorda con la predetta propensione del composto CrO4
2-
 ad arricchirsi nell’isotopo 
pesante in ambienti naturali ove si trovi in equilibrio con specie del Cr
3+
. 
Tuttavia, i frazionamenti all’equilibrio calcolati teoricamente risultano maggiori di quelli 
osservati durante l’esperimento di riduzione di Ellis et al. Per i motivi suddetti, questa 
discrepanza non può essere attribuita al diverso comportamento delle fasi prodotte dalla 
riduzione, Cr2O3 e Cr(H2O)6
3+. Questa conclusione comprova l’interpretazione di Ellis et 
al., per la quale il frazionamento isotopico durante la riduzione di Cr(VI) a Cr(III) 




3.3 EFFETTI CINETICI DI FRAZIONAMENTO 
Una componente del frazionamento isotopico è attribuibile a processi cinetici. Quando gli 
isotopi subiscono frazionamento cinetico durante le reazioni chimiche la differenza tra il 
rapporto isotopico dei prodotti e quello dei reagenti dipende dai tassi e dai meccanismi di 
reazione. Questo contrasta con il frazionamento isotopico tra fasi all’equilibrio, nel quale 
queste differenze sono quantità termodinamiche e quindi non dipendono dai meccanismi di 
reazione. 
Si consideri una reazione elementare (step singolo) in cui lo ione CrO4
2-
 venga ridotto 
direttamente alla forma Cr(H2O)6
3+
. Una simile reazione è altamente improbabile in natura, 
perché richiederebbe il trasferimento simultaneo di 3 elettroni. Comunemente, esistono 
specie intermedie di passaggio con tempi di residenza molto brevi (specie del Cr(IV) e del 
Cr(V)), quindi la reazione procederà attraverso diversi passaggi con formazione di diverse 
specie intermedie (reazione multistep). In una reazione di questo tipo, cambiamenti delle 
cinetiche di reazione per i diversi step danno come risultato cambiamenti nel 
frazionamento finale. Inoltre, possono esistere diversi percorsi attraverso i quali una 
reazione chimica può avvenire.   
Le implicazioni della teoria cinetica possono essere sintetizzate come segue (Johnson & 
Bullen, 2004): 
 Se esiste un singolo step della reazione più lento degli altri (detto “rate-limiting 
step”), la differenza nella composizione isotopica indotta dalla reazione totale è 
data dall’effetto cinetico che si verifica al rate-limiting step più la somma di tutti i 
frazionamenti isotopici all’equilibrio che si sono verificati tra le specie precedenti. 
 I frazionamenti cinetici che si verificano dopo il rate-limiting step non 
contribuiscono al frazionamento isotopico totale della reazione.  
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 Se esistono due step di reazione in grado di controllare il tasso finale di reazione 
(ovvero due step ugualmente lenti) il frazionamento isotopico finale sarà uguale 
alla somma dei frazionamenti all’equilibrio che si sono verificati prima di ogni rate-
limiting step, più il frazionamento cinetico che si verifica al primo rate-limiting 
step, più parte dell’effetto isotopico cinetico che si verifica al secondo rate-limiting 
step.  
La cinematica del rate-limiting step influenza la cinematica della reazione totale. Se la 
velocità di questo step aumenta, il frazionamento cinetico tende a diminuire. Questo trend 
è stato osservato sperimentalmente nel caso della riduzione di S nei solfati, in cui il rate-
limiting step coincide con l’inizio della rottura dei legami S-O: all’aumentare 
dell’abbondanza di nutrienti il rate di questo step aumenta e l’entità del frazionamento 
isotopico cinetico diminuisce, facendo diminuire anche il frazionamento isotopico finale. 
Più in generale, i processi cinetici di frazionamento isotopico possono quindi essere 
associati alla diversa “velocità” di reazione della specie isotopica leggera e pesante, con la 
specie leggera che sarà più reattiva. Ciò può essere dedotto dall’ espressione dell’ energia 




mvkT   
dove k rappresenta la costante di Boltzman e T la temperatura (in Kelvin). 
 
3.4 FRAZIONAMENTO ISOTOPICO DURANTE LA RIDUZIONE DI Cr(VI) A Cr(III) 
Zink et al. (2010) hanno effettuato due serie di esperimenti di riduzione di specie di Cr(VI) 
a specie di Cr(III) facendole reagire con H2O2 per due diversi valori di pH. Gli esperimenti 






 + 3H2O2 + 8H
+
 → 2Cr3+ + 8H2O + 3O2  per pH<1    (Zink et al., 2010) 
2CrO4
2-




 +  3O2    per pH 7     (Zink et al., 2010) 
I risultati  mostrano che a pH<1 i valori della composizione isotopica del Cr nella frazione 
di Cr(VI) rimanente e nella frazione di Cr(III) formatasi si distribuiscono lungo due linee 
parallele nel diagramma fCr(III) - δ
53
Cr (fig. 3.1a), dove fCr(III) indica la frazione di Cr(III) 
che si è formata per il processo di riduzione. La differenza costante Δ53CrCr(III)-Cr(VI) è pari a 
-3.54 ± 0.35‰ e indica un frazionamento isotopico del Cr prossimo alle condizioni di 
equilibrio tra le due fasi di Cr ossidato e ridotto. Pertanto i dati di Zink et al. (2010) 
suggeriscono che il frazionamento isotopico durante la riduzione di Cr(VI) a pH<1 può 
aver luogo per processi dominanti di equilibrio. 
Diverso è il caso del frazionamento a pH=7: le frazioni di Cr(III) prodotte definiscono una 
distribuzione descrivibile da una funzione di tipo Rayleigh in un diagramma fCr(III) - δ
53
Cr 
almeno fino ad una fCr(III)= 0.85. Due esperimenti mostrano invece una significativa 
deviazione dalla curva di Rayleigh per fCr(III)= 0.94 (fig. 3.1b). Le curve in figura 3.1b 
corrispondono ad un frazionamento di tipo Rayleigh per effetti cinetici, con Δ53CrCr(III)-





Figura 3.1. Risultati di Zink et al. (2010) durante esperimenti di riduzione per pH<1 (a) e pH=7 (b).  
 
In generale si osservano quindi valori di Δ53CrCr(III)-Cr(VI) negativi per Cr(III). Per valori di 
pH comuni in acque naturali e nei processi dell’ambiente supergenico, il frazionamento 
isotopico finale durante la reazione di riduzione da Cr(VI) a Cr(III) sarà il risultato di 
processi di frazionamento all’equilibrio e di processi cinetici. 
 
3.5 FRAZIONAMENTO ISOTOPICO DURANTE L’ OSSIDAZIONE DI Cr(III) A 
Cr(VI) 
Zink et al., 2010, hanno effettuato esperimenti di ossidazione del Cr(III) a Cr(VI) in 
condizioni alcaline, utilizzando H2O2 come agente ossidante. In queste condizioni, il solo 
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complesso di Cr(VI) stabile sarà CrO4
2-
, mentre Cr(III) esisterà principalmente come 
Cr(OH)3. La reazione di ossidazione può quindi essere scritta come: 




 + 8H2O  per pH= 10.5      (Zink et al., 2010)   
I risultati mostrano che il frazionamento isotopico misurato è molto minore rispetto a 
quello che avviene durante i processi di riduzione. Anche in questo caso sono state 
effettuate due serie di esperimenti di ossidazione. La prima serie è composta da due 
esperimenti paralleli: in entrambi il processo di ossidazione da Cr(III) a Cr(VI) ha 
impiegato pochi secondi. La migliore curva di fitting per le frazioni di Cr(VI) di 
formazione è una curva di tipo Rayleigh, con un frazionamento Δ53CrCr(VI)-Cr(III) pari a 
+0.2‰ (fig. 3.2). 
 
 
Figura 3.5. Risultati di Zink et al. (2010) durante la prima serie di esperimenti di ossidazione. 
 
Secondo gli autori, questi risultati non possono essere spiegati attraverso un singolo e 
unidirezionale processo di ossidazione da Cr(III) a Cr(VI), ma riflettono la formazione di 
prodotti intermedi metastabili del Cr(IV) e/o del Cr(V) (Ardon & Plane, 1959; Knoblowitz 
& Morrow, 1976; Banerjee & Nesbitt, 1999; Rao et al., 2002). A causa della mancanza di 
tecniche che identifichino questi composti intermedi durante la reazione di ossidazione del 
Cr(III), gli effetti cinetici che agiscono durante il processo non sono tuttora totalmente 
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compresi (Rao et al., 2002; Impert et al., 2008; Zink et al., 2010). L’importanza della 
formazione di specie intermedie di Cr(V) è tuttavia riconosciuta da molti autori come il 
“rate-limiting step” nella reazione di ossidazione del Cr(III) a Cr(VI) (Knoblowitz & 
Morrow, 1976; Impert et al., 2008).  
Nella seconda serie di esperimenti, le cinetiche di reazione dell’ossidazione del Cr in 
ambiente alcalino sono state osservate per più di 48 h. In tal modo è stato osservato che i 
valori δ53Cr della frazione di Cr(III) rimanente decrescono significativamente nel tempo, 
mentre i valori δ53Cr delle corrispondenti frazioni di Cr(VI) formatesi rivelano un 
incremento nel tempo (fig. 3.3).  
 
Figura 3.6. Risultati della seconda serie di esperimenti di ossidazione. (a): variazione dei valori δ53Cr di Cr(III) e 
Cr(VI) nel tempo. (b): variazione della concentrazione di Cr(VI) nel tempo.   
 
Secondo gli autori, i risultati di questi esperimenti supporterebbero l’ipotesi per la quale 
l’aumento del frazionamento isotopico tra Cr(VI) e Cr(III) osservato è il risultato delle 
reazioni intermedie di formazione delle specie metastabili di Cr(IV) e Cr(V). 
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3.6 FRAZIONAMENTO ISOTOPICO DURANTE L’OSSIDAZIONE DI Cr(III) PER 
MEZZO DI OSSIDI DI Mn 
Frei et al. (2009) hanno presentato uno studio sulle “banded iron formation” (BIF) che si 
sono depositate durante l’Archeano e il Proterozoico. Tutti i BIF sono caratterizzati da una 
composizione isotopica del Cr tipica di reservoirs terrestri solidi di alta temperatura 
(Schoemberg et al., 2008) o arricchita in isotopo pesante. Frei et al. (2009) ipotizzano che i 
valori δ53Cr calcolati in alcuni BIF sono il risultato del frazionamento isotopico del Cr 
causato dalla parziale ossidazione di Cr(III) a Cr(VI) nei prodotti di erosione e nei suoli per 
mezzo di ossidi di manganese. I risultati ottenuti dai BIF indicherebbero quindi un 
frazionamento isotopico durante l’ossidazione di Cr(III) da parte di ossidi di manganese 
molto maggiore di quello ottenuto da Zink et al. in laboratorio per mezzo di H2O2, con 
valori di δ53Cr nel Cr(VI) di formazione fino a +4.9‰.  
I primi esperimenti di ossidazione per mezzo di ossidi di Mn, MnO2, sono stati eseguiti da 
Daniel et al. (2005). Essi hanno fornito risultati di δ53Cr nel Cr(VI) di formazione compresi 
tra -2.5‰ e +0.7‰: questi risultati evidenziano la complessità del processo di ossidazione 
di Cr(III), probabilmente influenzato dalla formazione di specie intermedie instabili del 











CAPITOLO 4. AREA DI STUDIO 
 
4.1 GENERALITA’ 
La Regione Autonoma del Friuli Venezia Giulia è posta all’estremo nord-est del territorio 
italiano ed è delimitata a nord dal confine di stato con l’Austria(Carinzia) a ovest con il 
confine regionale del Veneto a est con il confine di stato della Slovenia (Alta Carniola e 
Litorale), mentre a Sud è bagnata dal Mare Adriatico. La morfologia del territorio è molto 
varia e da nord verso sud spazia da settori montuosi, con cime comprese tra i 2780 m del 
Monte Coglians e 1641 m del Monte Matajur, a settori collinari con rilievi inferiori a 600 
m s.l.m. La pianura, con altezze da 300 a 150 metri, degrada verso la costa. 
Il territorio montuoso (altitudine superiore ai 600 m s.l.m.) rappresenta il 42,6% dell’intera 
superficie regionale, mentre il rimanente 19,3% e 38,1% sono rispettivamente collinare e 
pianeggiante. E’ pertanto possibile suddividere la totalità del territorio in quattro settori: 
 
 Settore montano: il settore montano del Friuli Venezia Giulia appartiene al settore 
orientale del Dominio Sudalpino. Alla regione Friuli Venezia Giulia appartiene il 
versante meridionale della Catena Carnica, più ripido ed elevato di quello 
settentrionale che invece degrada in maniera abbastanza regolare a Sud dell’ampia 
valle del fiume Gail (in territorio austriaco). Un importante elemento morfologico 
caratterizzato da un solco longitudinale ad andamento Ovest-Est divide il versante 
meridionale della Catena Carnica dalle Alpi Tolmezzine (o Carniche Meridionali) a 
occidente e dalle Alpi Giulie a oriente. La Catena Carnica è separata dalle Alpi 
Giulie dalla linea But- Chiarsò, un sistema polifasico di faglie ad alto angolo a 
direzione NE-SW e movimento trascorrente. Essa si estende dalla località di 
Tolmezzo fino all’area sud- orientale del monte Paularo. Procedendo verso Sud si 
57 
 
riconoscono le Prealpi Carniche e Giulie, separate dal corso del fiume Tagliamento, 
fino ad affacciarsi sul settore collinare che degrada verso l’Alta Pianura friulana. 
 
 Settore collinare: al settore collinare appartengono la parte degradante verso la 
pianura del Collio goriziano e quella dell’anfiteatro morenico in corrispondenza 
dello sbocco in pianura del fiume Tagliamento. L’anfiteatro morenico del 
Tagliamento è costituito da tre diversi archi morenici frontali con concavità a 
settentrione, che testimoniano le diverse fasi dell’azione di trasporto e deposito del 
ghiacciaio quaternario tilaventino. 
 
 Pianura: la pianura friulana, lembo nord orientale della pianura veneta, ha i suoi 
confini rappresentati a nord dalle Prealpi, mentre dalle colline dell’anfiteatro 
morenico del Tagliamento, o anfiteatro Tilaventino, si estende da Ovest a Est 
rispettivamente tra il fiume Livenza e il fiume Isonzo. E’ divisa in due zone 
principali: l’Alta Pianura e la Bassa Pianura. Il limite tra le due zone è segnato dal 
passaggio netto dai sedimenti alluvionali grossolani che caratterizzano la parte 
settentrionale della pianura (Alta Pianura) a quelli fini sabbioso- pelitici della parte 
meridionale della pianura (Bassa Pianura). Questo limite corrisponde alla Fascia 
delle Risorgive. 
 
 Zona costiera e lagunare: lungo la fascia costiera sono presenti i delta dei fiumi 
Tagliamento e Isonzo. Tra questi delta è ubicato l’insieme lagunare di Grado e 
Marano. A Est del delta dell’Isonzo la costa è caratterizzata dalle falesie sottostanti 
l’Altopiano carsico, con spiagge ridottissime, mentre a Ovest la costa è bassa ed è 
costituita da una successione di delta, lagune e spiagge sabbiose (fascia da Lignano 
a Grado) e sabbiose- pelitiche (area di competenza del fiume Isonzo). 
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4.2 INQUADRAMENTO GEOLOGICO 
Nell’area settentrionale della regione Friuli Venezia Giulia (al confine con l’Austria e la 
Slovenia) si saldano le terminazioni di tre catene montuose: la Catena Ercinica 
Paleocarnica, quella delle Alpi Meridionali orientali e delle Dinaridi esterne. I terreni più 
antichi, attribuiti all’Ordoviciano Inferiore (Paleozoico), affiorano nella Catena Carnica; 
procedendo vero Sud (fino alla costa), possono essere rintracciati quasi tutti i termini 
litocronologici (ad eccezione del Pliocene) fino al recente, in una successione stratigrafica 
continua. 
Le litologie principali sono caratterizzate da rocce sedimentarie terrigene (arenarie, 
argilliti, siltiti, conglomerati ecc.) e carbonatiche (calcari e dolomie). Sono presenti anche 
rocce evaporitiche (gessi e dolomie cariate). Subordinatamente sono presenti prodotti 
effusivi costituiti da emissione di vulcaniti basiche e vulcanoclastiti risalenti al Carbonifero 
(tardo Paleozoico), nonché rocce metamorfiche di basso grado. 
Al Triassico Medio (Mesozoico) risalgono invece i depositi terrigeno-tufitici e piroclastici 
di tipo ignimbritico.  
Come già accennato in precedenza, il territorio regionale è caratterizzato da un assetto 
strutturale che permette di distinguere in maniera chiara la distribuzione secondo fasce 
allungate lungo la direzione Est-Ovest di terreni con litologie coevi relativamente continue. 
I terreni più antichi sono distribuiti a Nord nella Catena Carnica; quelli più recenti 
progradano verso Sud fino a raggiungere i depositi quaternari della Pianura friulana. In 
questo quadro schematico della distribuzione cronologica dei terreni fa eccezione l’area del 
Carso (Cretaceo Inferiore- Eocene Inferiore) che appartiene al dominio dinarico ed è 
quindi caratterizzato da una distribuzione dell’età non corrispondente a quella a fasce del 
resto della regione. 
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Si nota infine che in generale le formazioni geologiche sono orientate dal termine più 
antico al più recente secondo la direzione Nord Ovest- Sud Est. 
A causa della particolare distribuzione geologico- cronologica delle formazioni è possibile 
schematizzare il territorio regionale suddividendolo in settori che seguono con buona 




Figura 4.1. Settori orografico-geologici del Friuli Venezia Giulia. 
 
 Il primo settore, la Catena Carnica, è ubicato a sud della linea della Gail (territorio 
austriaco) ed è caratterizzata dal punto di vista morfologico dall’allineamento 
longitudinale delle valli. Le rocce più antiche che affiorano in questo settore 
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appartengono all’Ordoviciano Medio-Superiore (inizio del Paleozoico) per 
giungere fino al Permiano superiore. Una particolarità che rende importante dal 
punto di vista paleontologico questo settore è l’abbondanza di resti fossili come 
brachiopodi, ammonoidi, briozoi, tetracoralli, crinoidi,conodonti, graptoliti e 
trilobiti. 
Importanti concentrazioni di faune fossili presentano anche le scogliere 
carbonatiche a piattaforma del Devoniano inferiore che affiorano nelle aree del M. 
Coglians, del M. Zermula, del M. Cavallo e del M. Osternig. Molto conosciute 
sono le flore che presenti nei litotipi della Formazione del M. Corona del 
Carbonifero Superiore, mentre la parte finale del Permiano è caratterizzata da facies 
evaporitiche. 
 
 Il secondo settore, le Alpi Tolmezzine (o Carniche Meridionali), si trova a Sud del 
primo settore, fino all’alto corso del Fiume Tagliamento. In questo settore, sopra le 
facies evaporitiche del Permiano si depositano sedimenti marini più profondi. A 
partire dal Triassico si imposta l’estesa piattaforma della Dolomia dello Schlern, 
che è presente pressoché in tutta la Carnia. Sono inoltre presenti corpi bacinali, che 
durante l’intervallo del Triassico medio sono interessati da episodi tufitici.  
Un’ altra potente piattaforma carbonatica risalente al Ladinico Superiore- Carnico 
Inferiore (Triassico Medio- Superiore) è quella della Dolomia Cassiana, costituita 
da dolomie evaporitiche. 
 
 Il terzo settore è quello delle Alpi Giulie, poste a Est delle Alpi Tolmezzine, ed è 
dominato dalle facies di piattaforma carbonatica con scogliere dolomitiche 
massicce. La Dolomia Principale del Norico (Triassico Superiore) è ben 
rappresentata ad esempio nella Val Cellina. 
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 Il quarto settore è rappresentato  dalle Prealpi Carniche e si estende a Sud ed a 
Ovest del percorso montano del fiume Tagliamento, fino all’Alta Pianura Friulana. 
E’ caratterizzato da una successione di terreni con una stratigrafia compresa tra il 
Carnico inferiore e il Miocene. Questa area è interessata da due grandi elementi 
strutturali: a Nord la Linea dell’Alto Tagliamento, che corre lungo tutto l’alto corso 
del fiume, e la Linea Barcis-Staro Selo, orientata grossomodo lungo la direttrice E-
W (nota anche come Sovrascorrimento Periadriatico). Si tratta dello scorrimento 
più esterno tra quelli che si sviluppano nella zona centrale del Friuli e determina 
l'accavallamento della Dolomia Principale del Norico sulle torbiditi eoceniche. 
Questo sovrascorrimento a carattere regionale è il più importante disturbo delle 
Prealpi Carniche ed è caratterizzato da una fascia di cataclasiti. Nel settore 
settentrionale i termini più antichi sono calcari scuri, marne, arenarie, dolomie e 
gessi del Carnico inferiore. Procedendo verso Sud affiora la Dolomia Principale del 
Norico, mentre sul Monte Raut affiorano i Calcari Grigi del Friuli del Lias 
inferiore-medio. 
La tettonica della zona agisce sui terreni antichi posti nei territori a Nord 
determinando il loro lento smantellamento e la successiva produzione e 
allontanamento di prodotti che nell’Eocene inferiore vanno a colmare bacini 
profondi, formando così depositi torbiditici (Flysch).  
 
 Il quinto settore, le Prealpi Giulie, possiede molti elementi in comune con le Alpi 
Giulie a Nord e con le Prealpi Carniche a Est, come le dolomie e i calcari triassici 





 Il sesto settore, l’anfiteatro morenico che corrisponde allo sbocco nell’Alta Pianura 
Friulana del Tagliamento, occupa una superficie di circa 200 km² ed è costituito da 
tre cerchie moreniche che rappresentano la testimonianza dell’imponente azione di 
trasporto e della massima espansione del ghiacciaio Tilaventino. Si tratta in genere 
di materiali eterogenei a granulometria molto variabile: per questo motivo i terreni 
di questo settore presentano caratteristiche di permeabilità nettamente inferiori a 
quelle dell’Alta Pianura Friulana che lo circonda. 
 
 Il settimo settore, quello della Pianura Friulana, è diviso naturalmente dalla Fascia 
delle Risorgive in Alta Pianura e Bassa Pianura. Questa divisione caratterizza in 
maniera molto netta il passaggio dai grandi coni alluvionali ghiaiosi dell’Alta 
Pianura ai sedimenti sabbiosi- pelitici della Bassa Pianura. 
L’Alta Pianura, delimitata verso sud dalla fascia delle risorgive e verso Nord dai 
rilevi dell’Anfiteatro morenico e dai rilievi pedemontani delle Prealpi Cariche e 
Giulie, si è formata in corrispondenza dell’ultimo massimo glaciale würmiano, tra i 
22.000 ei 17.000 anni fa. Il sistema idrografico che comprende i maggiori corsi 
d’acqua della regione (i Torrenti Cellina e Meduna, il Fiume Tagliamento, i 
Torrenti Torre e Natisone e il Fiume Isonzo), si è impostato alla fine del 
Pleistocene.  
La Bassa Pianura, posta a sud della Fascia delle Risorgive, è caratterizzata 
prevalentemente da sedimenti olocenici che si protendono fino all’area litorale. La 
fascia costiera della pianura è occupata a Ovest dal delta bilobato del Fiume 
Tagliamento e ad Est dal conoide del Fiume Isonzo. 
 
 L’ottavo e ultimo settore è il Carso, diviso in Carso Goriziano e Triestino. E’ 
caratterizzato da una potente successione di rocce carbonatiche sedimentate in un 
63 
 
ambiente di mare generalmente poco profondo, caldo e ricco di organismi 
costruttori che hanno contribuito dal Cretaceo inferiore fino all’Eocene inferiore 
alla costruzione di estese piattaforme carbonatiche. 
 
4.3 LA PIANURA FRIULANA NELLA PROVINCIA DI UDINE  
La provincia di Udine risulta essere molto articolata e distinta in diverse, ben definite, unità 
strutturali che presentano un andamento grossomodo disposto lungo i paralleli e che 
formano, da nord a sud, i rilievi montuosi, i rilievi collinari, l'Alta pianura, la Bassa 
pianura, l'ambito lagunare e la costa. 
La Pianura oggetto di studio, più importante sotto il profilo idrogeologico, può essere 
suddivisa in quattro sottozone sostanzialmente omogenee: il Campo di Osoppo e Gemona, 
l'Anfiteatro morenico del Tagliamento, l'Alta Pianura e la Bassa Pianura. 
La Pianura friulana rappresenta, in linea generale, il lembo orientale della Pianura Padana, 
ma per le sue caratteristiche deve essere considerata semi-indipendente dalle vicissitudini 
di quest’ultima essendo caratterizzata da maggiore acclività e da sedimenti, in genere, più 
grossolani. La sua elevazione va da circa 200 m al livello del mare, per un'estensione N-S 
di circa 80 km. La potente coltre di sedimenti che la costituiscono è quaternaria, con un 
basamento roccioso prequaternario che nell'area orientale si ritrova a pochi metri di 
profondità e verso ovest arriva a -250 m nel sottosuolo di Grado (nella provincia di 
Gorizia) e a più di -600 m nei pressi di Latisana (Cucchi et al., 2000; Cucchi, 2003). 
La Pianura è costituita da un potente strato di depositi fluvio-glaciali, fluviali e marini che 
presentano caratteristiche granulometriche diverse andando da monte al mare. Le alluvioni 
della fascia pedemontana, che costituiscono l'Alta pianura, sono grossolane con prevalenza 
di ghiaie, ghiaie e sabbie e rari conglomerati. Man mano che si scende verso sud la 
granulometria, mediamente, diminuisce ed i sedimenti sono via via meno permeabili. Le 
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alluvioni della Bassa pianura sono infatti costituite da frazioni granulometriche più fini 
(sabbie argillose, limi ed argille) alternate a sedimenti ghiaioso- sabbiosi, più spesso 
limosi. Questo avviene perché alla loro uscita dalle aree di montagna i corsi d’acqua 
rilasciano nell’Alta pianura la maggior parte dei materiali presi in carico dalla corrente, 
creando ampi conoidi. La distribuzione dei materiali avviene in modo progressivo, 
depositando inizialmente nella parte dell’Alta pianura i materiali più grossolani (ciottoli-
ghiaie e sabbie) e proseguendo verso la Bassa pianura materiali più fini (sabbie, limi, 
argille). 
Possiamo individuare quindi due vaste aree: quella dell'Alta pianura, che ospita i grandi 
conoidi di materiale grossolano estremamente permeabile dove l'acqua penetra il 
sedimento, diventando ipogea ed andando a costituire un'ampia e potente falda freatica, e 
la fascia della Bassa pianura che dalla linea delle risorgive si estende sino al mare (fig. 
4.2). 
Lungo la fascia delle risorgive le acque della falda freatica dell'Alta pianura si innalzano 
progressivamente sia per la diminuzione della permeabilità del mezzo filtrante che per 
l'affioramento di orizzonti argillosi impermeabili, e diventano affioranti dando luogo a 
numerosi corsi d'acqua (i cosiddetti fiumi di risorgiva). Qui l'estensione nel sottosuolo di 
numerosi orizzonti argillosi impermeabili più o meno continui, intervallati da altri porosi, 
permette il costituirsi di falde artesiane che trasportano le acque ben oltre il limite costiero. 
I dati dei sondaggi geognostici e quelli derivanti dalla terebrazione di pozzi per lo 
sfruttamento dell'acqua, ci mostrano che nella Bassa pianura s'intercalano strati ghiaiosi ad 
altri di natura sabbiosa e/o argillosa, che si collegano, non sempre con continuità, tra di 





















4.3.1. L’Alta Pianura 
Immediatamente a valle dell'Anfiteatro morenico si sviluppano con continuità gli 
imponenti depositi alluvionali dell'Alta pianura. Si tratta di sedimenti prevalentemente 
ghiaiosi, talvolta ghiaioso-sabbiosi, più o meno cementati. 
Nella provincia di Udine, essi formano un potente materasso frutto delle successive azioni 
di deposito dei fiumi Tagliamento, Torre, Natisone e dei corsi minori. In particolare, nella 
zona di Udine, si rinvengono a breve profondità (a volte inferiore a 5 m) conglomerati 
attribuibili all’ultimo massimo glaciale, tra 22 e 20 ka fa (Orombelli & Ravazzi, 1996; 
Florineth & Schluchter, 2000). Si tratta di sedimenti detritici, prevalentemente ghiaie 
cementate in modo irregolare a formare orizzonti conglomeratici, intercalati da livelli di 
sabbie e più raramente da livelli argillitici. 
 
4.3.2 La Fascia delle Risorgive e la Bassa Pianura 
Verso valle, nella zona della fascia delle risorgive, le intercalazioni argillose diventano via 
via più frequenti, più estese e soprattutto aumentano di spessore. In profondità comunque, i 
depositi ghiaiosi più o meno cementati risultano ancora ben rappresentati, tanto da 
costituire circa il 50% dei sedimenti. 
A valle della fascia della Linea delle risorgive, invece, si sviluppano i depositi della Bassa 
Pianura friulana che, procedendo da nord verso sud, divengono sempre più fini. I terreni 
del sottosuolo risultano decisamente argilloso-limosi, con intercalazioni di deboli orizzonti 
sabbiosi, e diventano  localmente più grossolani procedendo verso oriente, anche per la 
presenza di alcuni livelli ghiaiosi. Questi orizzonti ghiaiosi, relativamente grossolani e 
permeabili, sono dovuti, nella zona a oriente di Cervignano del Friuli, alla dispersione delle 
antiche alluvioni dell'Isonzo e del Natisone.  
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Depositi fini con netta prevalenza di materiali limoso-argillosi sono presenti con continuità 
in tutta l'area perilagunare. La vasta area compresa tra la linea delle risorgive e la zona 
perilagunare è 
caratterizzata da depositi misti da sabbioso-limosi a limoso-argillosi talora organici, 
variamente distribuiti ed intercalati, ma con una certa prevalenza della frazione più fina. 
L’area di pianura, caratterizzata da abbondanti affioramenti di acque sotterranee,costituisce 
una fascia che si sviluppa da est a ovest a quote comprese tra 30 e 40 m. La larghezza di 
questa fascia è naturalmente variabile in funzione del livello piezometrico della falda e 
risulta dell’ordine di qualche centinaio di metri. La sua lunghezza, dal Fiume Isonzo al 
Fiume Tagliamento, è di circa 50 km. 
 
4.4 INQUADRAMENTO IDROGEOLOGICO DELLA PIANURA 
Alla loro uscita dalle aree di montagna, i corsi d’acqua rilasciano nell’Alta Pianura la 
maggior parte dei materiali presi in carico creando ampi conoidi. La distribuzione dei 
materiali avviene in modo progressivo, depositando inizialmente nella parte dell’alta 
pianura i materiali più grossolani (ciottoli, ghiaie e sabbie) e proseguendo verso la Bassa 
Pianura materiali più fini (sabbie, limi, argille).  
Nell’Alta Pianura gli alvei dei corsi d’acqua hanno il loro percorso inciso nei depositi 
principalmente ghiaiosi con locali depositi sabbiosi. La pendenza dei corsi d’acqua 
diminuisce via via proseguendo verso la Bassa Pianura. In questo settore le portate dei 
corsi d’acqua aumentano per il contributo fornito dalla risorgenza in alveo e dagli affluenti 
di risorgiva. Infatti in questo settore si trovano i corsi di risorgiva, che compaiono in 
corrispondenza della fascia delle risorgive. I corsi d’acqua oramai sono ospitati da alvei 
incisi in terreni generalmente argillosi- sabbiosi, e la loro scarsa energia ne determina la 
forma a meandri, che è presente fino alla foce. 
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4.4.1 Caratteristiche idrogeologiche sotterranee dell’Alta Pianura 
La parte più orientale dell'Alta pianura, che si estende dal torrente Torre fino ai primi 
rilievi collinari e montuosi delle Prealpi Giulie, è geneticamente legata al corso inferiore 
del fiume Natisone il quale ha condizionato non poco la morfologia dell'area. 
Particolarmente intensi e frequenti sono infatti i fenomeni erosivi nella sequenza 
alluvionale che spesso è caratterizzata da potenti livelli conglomeratici. Tutta quest'area 
planiziale, a sud della stretta di Cividale del Friuli sino alla confluenza Torre-Natisone, è 







/s in direzione Sud (Mosetti 1983; Carniel 1999). Questo acquifero ha uno spessore 
complessivo di circa 60-80 m, raggiungendo anche profondità di 200 m vicino al limite tra 
la Piana e le Alpi.  
L'alimentazione di questa potente falda è dovuta alle precipitazioni atmosferiche, alle 
dispersioni dei numerosi corsi d'acqua che attraversano la pianura, i deflussi sotterranei 
dell'Anfiteatro morenico, ma anche, e non subordinatamente, ai deflussi provenienti dalle 
falde profonde individuate nei conglomerati al di sotto delle morene. Questi acquiferi 
confinati profondi, nettamente differenziati rispetto l’acquifero freatico, sono interessati da 
alcuni attingimenti ed in particolare da un pozzo per scopi acquedottistici effettuato a 
Palmanova a seguito dei recenti episodi di inquinamento della falda superficiale e di alcune 
di quelle profonde. L'abbondanza di acqua sotterranea è anche dovuta alla presenza del 
basamento torbiditico impermeabile ad una profondità tale da "sostenere" la falda. Ciò non 
avviene nella zona più meridionale ove il basamento roccioso, oltre ad approfondirsi 
rapidamente, diviene talora parzialmente permeabile. 
L’esame delle osservazioni piezometriche relative a 52 pozzi significativi dell’Alta Pianura 
friulana della Rete regionale di monitoraggio del Friuli-Venezia Giulia, disponibili per il 
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trentennio 1967-97, e l’analisi della loro variazione temporale mediante la creazione di una 
retta di regressione, ha permesso di valutare l’andamento della freatimetria nell’area. 
Risulta un generale abbassamento del livello di falda, più cospicuo nella zona 
settentrionale della pianura, laddove anche la variazione tra escursioni massime e minime è 
più elevata. Nella parte meridionale la tendenza all’abbassamento è meno marcata: 
scendendo verso Sud, e quindi verso la Bassa Pianura, la permeabilità dei sedimenti 
diminuisce con conseguenza che il livello della falda freatica tende ad avvicinarsi sempre 
più alla superficie, fino all’emergenza delle acque sotterranee nella fascia delle risorgive. 
 
4.4.2 Caratteristiche idrogeologiche sotterranee della Bassa Pianura 
Una parte delle acque sotterranee provenienti dall’Alta Pianura continua la sua 
circolazione nella Bassa Pianura, intrappolata tra substrati impermeabili che spingendosi 
verso profondità sempre maggiori producono l’aumento della pressione idrostatica delle 
acque. La presenza di diversi substrati impermeabili a diverse profondità ha determinato lo 
sviluppo di più acquiferi artesiani. 
Per la comprensione dello schema idrogeologico della Bassa pianura friulana, ferma 
restando l'importanza della falda freatica presente a monte delle risorgive, conviene 
analizzare preliminarmente lo schema di circolazione idrica riconosciuto nel sottosuolo 
della zona di Lignano Sabbiadoro e di Latisana dove le informazioni sono più numerose.  
Dall'analisi dello schema idrogeologico nel sottosuolo di tale zona sono individuabili i 
caratteri generali di sette falde artesiane "superficiali" (per praticità descrittiva denominate 
A-B-C-D-E-F-G) comprese tra 30 e 300 metri di profondità e, per quanto noto al momento, 
tre falde "profonde" (denominate H-I-L) comprese tra 400 e 600 metri di profondità. 
Tale situazione naturalmente non è sempre riscontrabile nel sottosuolo della Bassa Pianura 
in quanto, come illustrato nei capitoli precedenti, le caratteristiche litostratigrafiche mutano 
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sia arealmente che verticalmente, tanto verso nord quanto verso est ed ovest. Le 
correlazioni tra le varie falde artesiane non risultano significative a monte della fascia delle 
risorgive ove si riscontrano in profondità successioni sensibilmente diverse da quelle 
presenti più a valle. 
Le dieci unità idrologiche principali riconosciute e contraddistinte con lettere maiuscole, 
non sono falde uniformi e continue ma sono contenute in acquiferi che variano in spessore 
e profondità oltre che in litologia e risultano spesso suddivisibili in diversi orizzonti, a 
volte modesti. 
Nell’intervallo di profondità compreso tra i -20 e i -80 m dal livello marino, con potenza 
massima attorno alla decina di metri, si posiziona la falda superficiale complessa, o Falda 
A (Stefanini & Cucchi, 1977), costituita da più livelli acquiferi in sedimenti ghiaioso- 
sabbiosi intercalati a orizzonti impermeabili. 
Più in profondità, tra -80 m e -110 m s.l.m., si posiziona la Falda B, abbastanza continua, 
sviluppata in orizzonti sabbiosi, con una potenza media dell’acquifero di 8 m. 
La terza falda, o Falda C, si sviluppa anch’essa principalmente in orizzonti sabbiosi con 
potenza media di 5 m, e si dispone a profondità dai -120 fino ai -140 m s.l.m. 
La Falda D, con potenza dai 4 ai 12 m, si situa a profondità dai -160 ai -170 m s.l.m, ed è 
contenuta generalmente in materiali ghiaiosi. 
La Falda E, che spesso può essere considerata come un’articolazione profonda della Falda 
D, si posiziona in livelli sabbiosi dai -190 ai -200 m s.l.m. 
La Falda F è situata dai -240 ai -260 m, in depositi a granulometria variabile. Questa sesta 
falda è la più profonda riscontrata, ma va segnalata la presenza di una settima falda, la 
Falda G, posta da -280 a -300 m s.l.m., facente parte anch’essa del sistema multi falde 
dell’acquifero della Bassa Pianura.  
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Vi sono inoltre risultanze di almeno altri tre livelli acquiferi ancora più profondi, 
caratterizzati peraltro da un accentuato idrotermalismo (40-50° C), denominati H,I,L, 
sottostanti uno strato argilloso potente circa 80 m e sviluppati in terreni prequaternari. 
 
4.5 CENNI SULLA VULNERABILITA’ DEGLI ACQUIFERI DELLA PIANURA 
Il sistema complesso di falde artesiane da tempo viene abbondantemente sfruttato ad uso 
idrico. Gli attingimenti idrici dal sistema multifalda artesiano della Bassa Pianura sono 
infatti numerosissimi e sfruttano livelli spesso discontinui giungendo fino a profondità 
superiori a 550 m. Da recenti analisi, nella sola Regione Friuli Venezia Giulia, 
risulterebbero non allacciati, e dunque serviti in massima parte da pozzi domestici 
artesiani, oltre 150.000 abitanti (il 13% della popolazione regionale): non è quindi 
azzardato ipotizzare la presenza di almeno 50.000 pozzi utilizzati a vario scopo, 
prevalentemente idropotabile. Questa situazione comporta anche notevoli rischi igienico-
sanitari, sia per la difficoltà di eseguire controlli, sia perché, in caso di inquinamento, 
l’emergenza assume vaste proporzioni. 
Il depauperamento desumibile dall'andamento delle piezometrie nei pozzi dell'Alta Pianura 
trova pieno riscontro e si manifesta soprattutto negli attingimenti dalle falde artesiane più 
superficiali della Bassa Pianura (A e B). Ciò determina, nel sistema artesiano, una 
riduzione delle portate che secondo i titolari dei pozzi si è sviluppata in particolare 
nell'ultimo ventennio. Risulta che dal 1970 ad oggi in diverse aree i pozzi, soprattutto 
quelli della Falda A, hanno spesso progressivamente perduto le caratteristiche di 
artesianità. In tal caso la risalita d’acqua non raggiunge più il piano campagna e risulta 
indispensabile l'utilizzo di pompe per l’estrazione. 
Dai dati di un rilevamento a campione che ha interessato la Bassa Pianura friulana, risulta 
che, se zampillanti, i pozzi che pescano dalle falde artesiane entro i 100-120 metri di 
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profondità sono raramente caratterizzati da portate a bocca libera superiori a 1 l/s e più 
spesso presentano portate attorno a 0.3-0.6 l/s per diametri compresi tra 1.5” e 3”. 
A profondità maggiori, le portate sono decisamente superiori per gli stessi diametri e quasi 
sempre si hanno portate a bocca libera di 3-6 l/s che con i dispositivi di regolazione 
portano a ottenere portate di esercizio comprese in genere tra 1 e 2 l/s. 
Alcuni dati sulla risalita dalle falde profonde più di 400 metri indicano valori a bocca 
pozzo di circa 1-3 kg/cm
2
, corrispondenti ad una risalita di 10-30 metri.  
Nell’area che va dalla linea delle risorgive al mare l'andamento delle linee 
d’isoconcentrazione dei nitrati, dell'atrazina e della desetilatrazina (fig. 4.4) rispecchia 
fedelmente le modalità di alimentazione dell'acquifero superficiale di monte. Per quanto 
riguarda le falde artesiane, le isolinee presentano un andamento simile a quelle dei valori di 
durezza (fig. 4.5), con concentrazioni elevate nell’area tra il Fiume Cormor e Palmanova, 
per la probabile diminuzione del deflusso sotterraneo del Tagliamento e per l’apporto di 
acque provenienti dall’Alta pianura centro-orientale, alimentate soprattutto dalle 
precipitazioni locali. L’elevata concentrazione di nitrati nelle falde profonde indica che la 
falda freatica alimentatrice è stata contaminata in tutta la sua profondità. 
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Fig. 4.5. Distribuzione dei valori di durezza delle acque nella zona della Pianura. 
 
4.6 LA CONTAMINAZIONE DA CROMO ESAVALENTE 
La contaminazione da Cr(VI) nella Regione Friuli Venezia Giulia ha avuto origine nel 
1985, a causa di uno sversamento avvenuto per la formazione di ghiaccio e successiva 
rottura di alcune tubazioni che portavano anidride cromica, CrO3, alle vasche per la 
cromatura a spessore. L’incidente è avvenuto presso la ditta Cromo Friuli SpA, situata a 
Lauzacco, frazione di Pavia di Udine (UD) (fig. 4.6 e 4.7). In quell’anno, il comune di 






Figura 4.6. Localizzazione dell'azienda Cromo Friuli SpA. 
 
 
Figura 4.7. Localizzazione geografica della sorgente della contaminazione. 
 
Nel 1997, 1 km a valle della ditta di cromatura un agricoltore dovette rinunciare ad irrigare 
il suo mais perché si accorse che l'acqua del pozzo artesiano che utilizzava da anni era 
diventata gialla. Qualche tempo dopo, anche le mogli di due operai della Cromo Friuli SpA 
cominciarono a preoccuparsi, dal momento che ogni mattina trovavano le lenzuola in cui 
avevano dormito i mariti completamente gialle a causa, come fu capito più tardi, 
dell’espulsione di cromo dai pori per la sudorazione. Un monitoraggio continuo e 
particolareggiato eseguito dall' Agenzia Regionale di Protezione Ambientale del Friuli 
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Venezia Giulia negli anni 1997-2001 dimostrò che il cromo aveva percorso, 
contaminandolo, dieci chilometri nel sottosuolo, spingendosi da Pavia di Udine fino a 
Bicinicco e a Santa Maria La Longa, passando per Lauzacco, Tissano, Santo Stefano 
Udinese e giungendo a Palmanova. Pertanto, i sindaci dei Comuni dell'area inquinata 
emanarono ordinanze di chiusura di pozzi, mentre il presidente dell' Acquedotto friulano 






















CAPITOLO 5. CAMPIONAMENTO E METODI ANALITICI 
 
5.1 CAMPIONAMENTO DELLE ACQUE 
I campioni di acqua sono stati prelevati da una serie di piezometri dopo spurgo equivalente 
a cinque volte il volume della colonna d’acqua nel piezometro stresso. Sono stati prelevati 
i campioni d’acqua attraverso l’uso di bailer in PVC, costituiti da un recipiente cilindrico 
che viene calato nel piezometro tramite un cavo o una corda. I bailer sono dotati di una 
valvola di fondo costituita da una sfera libera di scorrere all'interno del campionatore, che 
consente l'ingresso dell'acqua dal basso in fase di immersione e garantisce la tenuta durante 
la fase di risalita. Inoltre, facilita le operazioni di svuotamento del bailer consentendo 
all'acqua di fuoriuscire dal basso per essere immessa nel recipiente di raccolta senza 
eccessiva aerazione.  
Sono stati misurati al momento del prelievo la temperatura, il pH, la conducibilità elettrica 
(CE), il potenziale di ossido-riduzione (Eh) e l’ossigeno disciolto. L’alcalinità (attribuita ad 
HCO3
-
) è stata anche misurata in campagna tramite titolazione con HCl 0.1N. I campioni 
sono stati quindi filtrati a 0.45 µm utilizzando filtri di nylon per le successive analisi di 
laboratorio, come previsto dal DLgs 152/2006. Le aliquote destinate all’ analisi dei cationi 
(maggiori e tracce) per mezzo di spettrometro di massa ICP-MS sono state stabilizzate con 
HNO3 ultrapuro a pH circa 2. 
 
5.2 CAMPIONAMENTO DEI TERRENI 
Nel 2011 è stata avviata una serie di sondaggi per il campionamento di terreni nel sito di 
maggiore contaminazione presso la ditta a Lauzacco, come mostrato in fig. 5.1. 





Figura 5.1. Ubicazione dei sondaggi per il campionamento dei terreni nel sito di massima contaminazione. 
 
Il campionamento è stato eseguito da ARPA FVG su commissione della Cromo Friuli 
S.p.A. I terreni estratti sono classificati ad uso commerciale e industriale. I dati relativi ai 












CAMPIONE DATA CAMP. SONDAGGIO INTERVALLO (m) 
9087 06/09/2011 SS4n 3.0-4.0 
9088 06/09/2011 SS4n 4.5-6.0 
9089 06/09/2011 SS4n 6.8-7.3 
9090 06/09/2011 SS4n 8.6-10.0 
9091 06/09/2011 SS4n 10.5-11.5 
9092 06/09/2011 SS4n 12.6-13.6 
9093 06/09/2011 SS4n 14.2-15.0 
9094 06/09/2011 SS8 0.2-1.0 
9095 06/09/2011 SS8 1.1-1.6 
9096 06/09/2011 SS8 2.5-3.2 
9097 06/09/2011 SS8 3.2-4.0 
9098 06/09/2011 SS9 0.2-1.0 
9099 06/09/2011 SS9 1.0-2.3 
9100 06/09/2011 SS9 2.5-3.0 
9116 07/09/2011 SS4n 15.0-16.0 
9117 07/09/2011 SS4n 16.0-17.0 
9118 07/09/2011 SS4n 17.1-18.0 
9119 07/09/2011 SS4n 18.0-19.0 
9120 07/09/2011 SS4n 20.5-21.5 
9121 07/09/2011 SS4n 25.0-26.0 
9122 07/09/2011 SS4n 27.5-28.7 
9123 07/09/2011 SS4n 29.0-30.0 
9124 07/09/2011 SS4n 30.0-31.0 
9277 08/09/2011 SS3n 0.25-1.15 
9278 08/09/2011 SS3n 1.2-2.3 
9279 08/09/2011 SS3n 2.4-3.0 
9280 08/09/2011 SS3n 3.0-4.0 
9281 08/09/2011 SS3n 6.5-7.5 
9282 08/09/2011 SS3n 11.0-12.0 
9283 08/09/2011 SS3n 14.4-15.0 
9284 08/09/2011 SS3n 17.0-18.0 
9285 08/09/2011 SS3n 19.0-20.0 
9347 09/09/2011 SS3n 22.0-23.0 
9348 09/09/2011 SS3n 27.0-28.0 
9349 09/09/2011 SS1 3.5-4.5 
9350 12/09/2011 SS3n 29.5-30.0 
9351 12/09/2011 SS1 6.4-7.1 
9352 12/09/2011 SS1 9.0-10-0 
9353 12/09/2011 SS1 12.6-13.7 
9354 12/09/2011 SS1 14.5-15.0 
9355 12/09/2011 SS1 18.0-19.0 
 
Tabella 5.1. Dati relativi all'ubicazione dei terreni campionati. 
 
Su una parte dei campioni di terreno tal quale, in particolare su alcuni clasti di calcite e 
dolomite dominanti, sono state fatte analisi tramite XRD (camera Gandolfi) per verificare 
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la natura del componente adsorbito e che ne permea l’interno; sulla frazione < 2 mm sono 
state fatte analisi XRD per la determinazione della mineralogia essenziale. 
L’analisi di una serie di elementi, incluso il cromo totale, è stata effettuata da ARPA FVG 
sulla frazione inferiore a 2 mm mediante la mineralizzazione di circa 0.5 g di campione 
con 10 ml di Acqua Regia (2.5 ml di HNO3 e 7.5 ml di HCl) in bomba di teflon in forno a 
microonde a 180°C per 15 minuti, secondo il metodo EPA 3051. Il digerito è stato portato 
al volume di 100 ml con H2O, filtrato e analizzato all’ICP-MS per la determinazione del 
cromo totale. 
Il Cr(VI) è stato estratto dalla frazione inferiore a 2 mm in linea con la normativa EN 
15192, la quale prevede estrazione e successiva analisi al Dionex (cromatografia ionica). 
L’ estrazione secondo la norma EN 15192 è analoga a quella della EPA 3060a. Questo 
metodo coinvolge un processo di digestione alcalina al fine di solubilizzare i composti del 
Cr(VI) estratti da campioni solidi. Per quantificare la concentrazione di Cr(VI) in una 
matrice solida occorre soddisfare tre criteri: 
1) Tutte le forme di Cr(VI) devono essere fatte passare in soluzione; 
2) Le condizioni di estrazione del Cr(VI) non devono causare riduzione del Cr(VI) a 
Cr(III); 
3) Il metodo non deve causare l’ossidazione di Cr(III) a Cr(VI). 
Sono stati pesati nei laboratori di ARPA FVG 2.5 g di matrice solida e aggiunti 50 ml di 
una soluzione 0.28 M di Na2CO3 e 0.5 M di NaOH più circa 400 mg di MgCl2. La 
soluzione viene mantenuta a 90-95°C per 60 minuti, agitando di tanto in tanto, per 
stabilizzare i composti di Cr(VI) contro la riduzione a Cr(III). Dopo il raffreddamento 
viene filtrata la porzione necessaria per l’analisi a 45 μm. In seguito per l'analisi al Dionex 
si diluisce 20 volte con acqua milli-Q e con 1 ml di tampone fosfato a pH = 7. 
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 La determinazione infine viene fatta mediante reazione con 1-5 difenilcarbazide in 
ambiente acido e analisi colorimetrica in assorbimento. La reazione del Cr(VI) con il 
difenilcarbazide è il metodo più comune e affidabile per l’analisi del Cr(VI) solubilizzato 
in un digerito alcalino. E’ altamente selettivo per il Cr(VI) e causa poche interferenze 
durante la determinazione. 
 
5.3 SPETTROSCOPIA DI EMISSIONE CON PLASMA AD ACCOPPIAMENTO 
INDUTTIVO 
Gli estratti dei campioni di terreno prelevati sono stati analizzati chimicamente attraverso 
l’uso di uno spettrometro di massa a plasma accoppiato induttivamente (ICP- MS, 
inductively coupled plasma mass spectrometer) presso l’ARPA-FVG. L’analisi ha 
permesso di ottenere le concentrazioni di una serie di analiti. I risultati saranno illustrati nel 
capitolo successivo. 
L’ ICP- MS è una tecnica analitica basata sull'utilizzo della spettrometria di massa tramite 
quadrupolo abbinata ad un plasma accoppiato induttivamente. È una tecnica 
molto sensibile e in grado di determinare diverse sostanze inorganiche metalliche e non 
metalliche. Prevede in particolare l'utilizzo di una torcia al plasma per produrre 
la ionizzazione e di uno spettrometro di massa a quadrupolo (nel caso del modello 
utilizzato) per la separazione e rivelazione degli ioni prodotti. Con la tecnica ICP-MS è 
possibile effettuare anche l'analisi isotopica, anche se con precisioni inferiori rispetto ad 
uno spettrometro di massa convenzionale. 
La torcia al plasma (ICP) è costituita da tre tubi concentrici in quarzo, con l'estremità finale 
della torcia posta in una bobina di induzione magnetica alimentata da corrente elettrica ad 
alta frequenza. Il plasma viene prodotto utilizzando un flusso di argon (14-18 litri per 
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minuto); in tal modo vengono prodotti elettroni liberi e ioni Ar
+
. Gli elettroni interagiscono 
con il campo magnetico indotto dalla bobina subendo delle accelerazioni in direzione 
variabile in funzione delle variazioni di frequenza. Collidendo con atomi di argon, essi 
sono in grado di produrre ulteriori ioni Ar
+
 ed elettroni liberi: si raggiungerà una situazione 
di equilibrio dinamico quando la produzione di nuovi elettroni per collisione sarà bilanciata 
dalla combinazione degli elettroni con gli ioni Ar
+
, processo che porta alla nuova 
formazione di atomi di argon. Il plasma prodotto in tale modo è in grado di raggiungere 
temperature dell'ordine dei 6.000-10.000 K. 
Come si è detto, lo spettrometro di massa (MS) utilizza solitamente un analizzatore di 
massa a quadrupolo. Il principio della spettrometria di massa consiste nella separazione 
degli ioni in base al loro rapporto massa/carica e nella successiva produzione di un segnale 
proporzionale alla concentrazione. La concentrazione può essere infine determinata 
tramite calibrazione con standard o anche tramite diluizione isotopica (analisi isotopiche). 
La separazione massa/carica degli ioni viene effettuata dallo spettrometro in condizioni 
di vuoto. Tale vuoto viene creato e mantenuto da una serie di pompe. Il primo stadio sfrutta 
comunemente una pompa rotativa che rimuove la maggior parte del gas e permette di 
raggiungere pressioni di vuoto di 133 Pa. Gli stadi successivi sono volti a generare un 
vuoto più spinto tramite pompe turbomolecolari. Il fascio di ioni viene guidato attraverso il 
metodo del filtro a quadrupolo verso l'analizzatore. 
La tecnica ICP-MS consente la determinazione simultanea degli elementi, con il 
conseguente vantaggio di velocizzare tale tipo di analisi. È possibile effettuare l'analisi 
elementare con un intervallo di elementi chimici determinabili compresi tra la massa 
atomica del litio fino a quella dell'uranio. L’informazione in uscita, visualizzabile su PC, 
consiste in uno spettro massa atomica- intensità di emissione. Ad ogni elemento 
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identificato è quindi possibile associare una concentrazione percentuale, proporzionale 
all’intensità del picco. 
 
5.4 SPETTROMETRIA DI MASSA A IONIZZAZIONE TERMICA 
Premessa 
Come evidenziato in questo lavoro di Tesi, negli ultimi anni è stato sviluppato un metodo 
di monitoraggio per falde inquinate da Cr(VI) che utilizza come tracciante gli isotopi 
stabili del cromo. Il principio del metodo risiede nell’osservazione che, come descritto nel 
capitolo 3, la riduzione da Cr(VI) a Cr(III) comporta frazionamento isotopico. La 
variazione isotopica così risultante, calcolata rispetto ad uno standard di riferimento (NIST 
SRM 979), viene descritta quantitativamente dal valore δ53Cr (Ellis, 2003).  
In confronto al metodo che prevede la sola analisi del contenuto di Cr(VI), questo nuovo 
approccio possiede due vantaggi. Il primo consiste nel fatto che l’informazione sul 
contenuto di Cr(VI) e sulle proporzioni tra cromo ridotto e ossidato nei campioni può 
essere ottenuta attraverso una singola analisi isotopica. Secondo, i dati analizzati sono 
indicativi dell’ evoluzione dell’eventuale processo  di attenuazione del Cr(VI) e non sono 
influenzati da fattori locali: ad esempio, un minore contenuto in Cr(VI) potrebbe essere 
generato da un effetto di diluizione, piuttosto che da un più elevato tasso di riduzione. In 
questo modo si ottiene un’ informazione integrata nel tempo dell’andamento della 
contaminazione, dalla sua origine. 
Per la determinazione delle abbondanze relative degli isotopi del cromo si utilizzano 
generalmente la spettroscopia di emissione al plasma ad accoppiamento induttivo ad alta 
risoluzione con strumenti multicollettori (HR-MC-ICP-MS) o la spettrometria di massa a 
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ionizzazione termica e sorgente solida (TIMS); quest’ultima metodologia è stata applicata 
nel presente lavoro di Tesi, e verrà descritta di seguito nelle sue linee essenziali. 
 
5.4.1 Preparazione dei campioni 
La tecnica della ionizzazione termica è distruttiva e richiede un pretrattamento del 
campione per eliminare eventuali specie isobare e possibili effetti di matrice.  
Un metodo per la separazione del Cr da isobari è stato proposto da Ball & Basset (2000), e 
prevede analisi in cromatografia a scambio anionico. E’ basato sull’osservazione che il 
Cr(VI) in fase acquosa forma ossianioni. Nelle procedure utilizzate, immediatamente prima 
dell’introduzione del campione è necessario effettuare il condizionamento delle resine a 
scambio anionico facendo passare attraverso la colonna, nell’ordine, 2 ml di HNO3 6N, 
4N, 2N e 1N e concludere con il lavaggio della resina con H2O a pH> 4.  
Successivamente, il campione viene acidificato con 0.1 ml di HNO3 1N e viene aggiunto 
alla soluzione 0.1 ml di perossidisolfato di ammonio 1M, (NH4)S2O8, con lo scopo di 
ossidare tutto il cromo. La soluzione risultante viene così introdotta nella colonna ed inizia 
l’eluizione dei cationi non trattenuti dai siti di scambio della resina tramite acqua 










Cr. Gli eluati così ottenuti vengono eliminati. 
Infine, il Cr(VI) viene ridotto alla forma trivalente per riduzione nel corso della stessa 
eluizione attraverso 2.5 ml di HNO3 2N: non essendo più sotto forma di composto 
ossianionico, il cromo viene rilasciato dalla resina, che viene successivamente lavata due 
volte con 2.5 ml di H2Ovyc (acqua Vycor©). Questi ultimi tre eluati vengono raccolti in uno 
stesso becker a fondo concavo. 
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Una parte del campione preparato come sopra descritto viene disciolto in 3 μl di HCl 0.1 
N. Il campione viene quindi caricato su un filamento di renio opportunamente degassato, 
con l’aggiunta di acido borico e gel di silice come emettitori.  
 
5.4.2 Aggiunta del doppio spike  
Prima di iniziare la procedura di purificazione e separazione del Cr, è necessario 
aggiungere una soluzione tracciante, detta doppio spike, al fine di discriminare il 
frazionamento isotopico subito dal Cr(VI) del campione nei processi di interesse 
dall’insieme dei frazionamenti che si hanno durante l’eluizione e la stessa ionizzazione 
termica. Durante l’emissione termoionica, infatti, 52Cr viene emesso preferenzialmente dal 
filamento rispetto a 
53
Cr, e l’entità di questa differenza dipende dalla temperatura.  
Nelle misure effettuate con doppio spike, il frazionamento isotopico che si verifica durante 
il riscaldamento del filamento e la procedura di preparazione del campione viene misurato 
e corretto per mezzo dell’aggiunta di una soluzione arricchita in due degli isotopi del 
cromo. In sintesi, la differenza tra il valore noto dello spike e il valore misurato nella 
soluzione spike-campione viene utilizzata per correggere il rapporto isotopico misurato dei 










La discriminazione strumentale viene modellizzata attraverso la seguente equazione: 











misurato, r0 è il rapporto 
54
Cr/
50Cr noto e p è l’esponente del frazionamento che determina 
la discriminazione strumentale. Utilizzando il valore di p calcolato, è possibile correggere 
per la discriminazione strumentale il rapporto isotopico di interesse misurato. Esso viene 
87 
 
infine convertito ad un valore di δ53Cr per confronto con lo standard NIST SRM 979, 
analizzato utilizzando lo stesso doppio spike.  
 
5.4.3 Lo strumento 
Lo spettrometro di massa a ionizzazione termica è uno spettrometro con settore magnetico 
capace di ottenere misure di elevata precisione dei rapporti isotopici di elementi che 
possono essere ionizzati termicamente. La ionizzazione avviene facendo passare corrente 
all’interno del filamento (renio nel caso del cromo) su cui è stato precedentemente caricato 
il campione, in condizioni di vuoto. Il processo termoionico (effetto Richardson) è 
descritto dalla legge di Langmuir- Saha: 
𝑛+
𝑛0







 indica il numero di particelle positive e n
0
 il numero di particelle neutre; 
- φ indica la funzione di lavoro del metallo, ovvero la proprietà del metallo di produrre 
ioni; 
- I è il potenziale di ionizzazione dell’elemento analizzato; 
- T è la temperatura (in Kelvin). 
Maggiore è la differenza (φ - I), maggiore è la produzione di ioni. Se I > φ non vengono 
prodotti ioni, pertanto la condizione necessaria per la produzione di ioni sarà che φ > I. 
Dopo l’emissione, gli ioni generati dal filamento vengono estratti dalla zona sorgente da 
una differenza di potenziale ed il fascio è reso monocromatico attraverso una serie  di lenti 
elettrostatiche, denominate “Ion Optics”. Il fascio di ioni viene fatto passare all’interno di 
un campo magnetico (analizzatore), dove subisce una deflessione sulla base del loro 
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rapporto massa/carica. L’analizzatore discrimina quindi gli ioni sulla base del loro 
momento. 






- r è il raggio di deflessione; 
- m è la massa dello ione; 
- V è la differenza di potenziale; 
- B è l’intensità del campo magnetico; 
- e è la carica dello ione, pari a +1. 
La corrente di ioni è trasformata in corrente elettrica attraverso una faraday cup e relativo 
sistema di amplificazione del segnale. 
Negli strumenti a singolo collettore l’acquisizione del segnale è fatta attraverso una 
procedura di “peak jumping”, variando alternativamente l’intensità del campo magnetico e 
permettendo a ioni con massa diversa di raggiungere il rivelatore; negli spettrometri 
multicollettore i segnali relativi ad una serie di masse diverse possono essere acquisiti 
simultaneamente, sia in modo statico (ovvero mantenendo costante l’intensità del campo 
magnetico) che dinamico (ovvero associando un peak jumping al metodo di acquisizione, 
per cui isotopi diversi vengono alternativamente collimati sul collettore). 







5.5 SPETTROSCOPIA DI RISONANZA PARAMAGNETICA ELETTRONICA (EPR) 
Premessa  
La Risonanza Paramagnetica Elettronica o Risonanza di Spin Elettronico, nota come EPR 
(dall'acronimo inglese Electron Paramagnetic Resonance) o ESR (dall'inglese Electron 
Spin Resonance) è una tecnica spettroscopica impiegata per individuare e analizzare specie 
chimiche contenenti uno o più elettroni spaiati, ovvero che hanno proprietà 
paramagnetiche, come i radicali liberi, gli ioni di metalli di transizione, atomi 
paramagnetici inclusi nei reticoli cristallini, vicarianti specie principali del minerale. I 
concetti teorici di base della tecnica EPR sono simili a quelli della risonanza 
paramagnetica nucleare, con la differenza che in questo caso sono gli spin elettronici ad 
essere eccitati e non gli spin dei nuclei atomici. 
La tecnica EPR è molto sensibile: si rilevano specie paramagnetiche anche in bassissime 
concentrazioni ( ≥1013 spin/mg ± 5 %). I campioni vengono analizzati in tubi di quarzo con 
diametro variabile dai 3 ai 5 mm, a seconda degli scopi dell’analisi. E’ una tecnica non 
distruttiva e poco invasiva, che richiede piccole quantità di campione.   
Come si è detto nel capitolo 2, gli ossidi di manganese, MnO2, rappresentano i principali 
agenti ossidanti delle specie del Cr(III) nei suoli. In natura, il manganese è presente nei 
suoli prevalentemente come Mn(IV), nella forma MnO2; l’analisi EPR di un terreno in cui 
sia in corso il processo di ossido-riduzione che coinvolge specie di Cr(III) e Mn(IV) 
dovrebbe mostrare la presenza di entrambe le specie del manganese: Mn(II), coinvolto 
nella reazione di ossido-riduzione, e Mn(IV) che ancora non ha reagito. Essendo Mn(II) e 
Mn(IV) due specie paramagnetiche, ovvero specie chimiche contenenti uno o più elettroni 




Pertanto sono stati determinati gli spettri EPR di 11 campioni di terreno prelevati come 
illustrato al paragrafo 5.2, con lo scopo di distinguere le specie del manganese, Mn(II) e 
Mn(IV), e determinarne le percentuali di concentrazione. 
 
5.5.1 Preparazione di standard e campioni  
Seguendo le indicazioni sperimentali di Dyrek et al. (1993) sono stati preparati sette 
standard di calibrazione di tipo primario, per avere una concentrazione di spin 
sufficientemente accurata e una elevata riproducibilità. Al fine di minimizzare gli errori di 
misura dovuti alla disomogeneità dello standard, la pesata di MnSO4 è stata diluita in una 
matrice diamagnetica di K2SO4 e il composto finale è stato pigiato in un mortaio di agata. 
Grazie ai dati ottenuti, mostrati in Tab. 5.2, è stato possibile ricavare la retta di taratura. 
STANDARD PESO (mg) CONC. SPIN (Mn/mg) 
STDA 54,5 5,06 ∙ 1017 
STDB 50,7 1,03 ∙ 1017 
STDC 56,7 5,13 ∙ 1016 
STDD 56,8 1,03 ∙ 1016 
STDE 58,4 5,13 ∙ 1015 
STDF 56,9 1,02 ∙ 1015 
STDG 51,8 3,00 ∙ 1017 
 
 
In seguito sono stati pesati 11 campioni di terreno. Ogni pesata è stata introdotta in un tubo 





Tabella 5.2. Standard di calibrazione. 
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Tabella 5.3. Pesate dei campioni analizzati. 
                                                                    
Al termine della preparazione, standard e campioni sono stati analizzati tramite Risonanza 
Paramagnetica Elettronica (EPR), attraverso spettrometro Varian E-112 con elettromagnete 
e campo magnetico statico massimo di 1 T, utilizzando microonde con frequenza f = 9 
GHz e potenza massima 350 mW. 
 
5.5.2. Principi teorici della Risonanza Paramagnetica Elettronica (EPR) 
L’EPR studia l’effetto che si produce sugli elettroni sottoposti contemporaneamente a un 
campo magnetico statico B0 e a un debole campo oscillante di opportune frequenza e 
polarizzazione: in opportune condizioni può verificarsi il fenomeno della risonanza. Per un 
elettrone spaiato, il numero quantico di spin vale S=½ e i possibili valori del numero 
quantico magnetico sono ms=+1 , -1. Questo duplice valore definisce due diversi livelli di 
energia, noti come livelli di Zeeman. In presenza del campo magnetico B0 i due livelli 
hanno energie pari a: 
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E = −geμBmsB0 
e possono essere rappresentati come in fig. 5.2. 
 
 
Figura 5.7. Livelli di Zeeman. 
 
Il valore ge = 2.002322 è detto fattore g di Landè, mentre μB rappresenta il magnetone di 
Bohr. I valori dei fattori g sono variabili e dipendono dai legami chimici all’interno della 
materia. 
L’energia magnetica sarà quindi minima per il livello corrispondente a ms = - ½ e massima 
per il livello corrispondente a ms = + ½. La loro differenza sarà pari a: 
ΔE = E(+ ½)-E(- ½) 
All'aumentare del campo aumenta quindi la differenza di energia tra i due stati.  
Un elettrone spaiato può passare da un livello energetico all'altro assorbendo oppure 
emettendo una quantità di energia ∆E. Il fenomeno è detto transizione di Zeeman, e può 
avvenire se il campione viene irradiato con un campo elettromagnetico con frequenza 
adatta alla differenza di energia ∆E. Le transizioni saranno indotte con la condizione 
richiesta dalla regola di selezione: 
ms = ±1 
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Transizioni che non rispettano la regola di selezione vengono chiamate transizioni proibite 
ed appaiono nello spettro come righe di assorbimento con area inferiore. Le condizioni di 
risonanza che portano all’assorbimento di energia da parte del campione saranno verificate 
quando si verifica la condizione di risonanza: 
hv = ΔE = geμBB0 
La maggioranza delle misure EPR viene effettuata in campi magnetici di circa 0.35 T con 
una corrispondente risonanza di spin che ricade nella regione 
delle microonde alla frequenza di 9-10 GHz. In linea di principio, gli spettri EPR possono 
essere generati sia variando la frequenza dei fotoni incidenti su un campione mantenendo il 
campo magnetico B0 costante, sia nel modo contrario. Nella pratica si tende a mantenere 
costante la frequenza, ovvero l'insieme di centri paramagnetici viene esposto a microonde 
di frequenza fissata.  
Aumentando il campo magnetico esterno, la differenza di energia tra gli stati di spin +½ e  
-½ tende ad aumentare fino a raggiungere il valore di risonanza con le microonde e 
generando un picco di assorbimento dovuto alla maggiore popolazione presente allo stato 
energetico inferiore. Le popolazioni dei vari stati seguono la legge di distribuzione di 
Boltzmann. 
Un tipico spettro EPR riporta quindi un assorbimento contro un campo magnetico. 
Solitamente inoltre lo spettro è presentato in derivata, cioè si rappresenta la derivata 
dell'assorbimento invece dell'assorbimento stesso. I valori di g sono caratteristici per un 
determinato centro paramagnetico e in generale sono collegati alle caratteristiche 
elettroniche e geometriche della specie paramagnetica. L’area del segnale è direttamente 
proporzionale alla concentrazione dei centri paramagnetici nel campione. La 
concentrazione delle specie paramagnetiche nel campione si ottiene per doppia 
integrazione del segnale EPR e per confronto dell’area del segnale così ottenuta con quella 
di uno standard quantitativo di cui è nota la concentrazione.  
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Nei sistemi reali non si è in presenza di singoli elettroni liberi, essendo questi associati con 
uno o più atomi. Oltre all’interazione elettronica di Zeeman quindi esisteranno interazioni 
tra l’elettrone e i momenti magnetici nucleari degli atomi. Queste interazioni danno vita 
alle strutture degli spettri, note come strutture iperfini. In altre parole, se un atomo al quale 
è associato un elettrone spaiato possiede spin nucleare non nullo, il suo momento 
magnetico influenzerà l'elettrone. Questo porta al fenomeno di accoppiamento iperfine, che 
provoca la separazione del segnale di risonanza EPR in doppietti, tripletti e così via, 
centrati sulla posizione di una singola risonanza (fenomeno di “splitting”). La struttura 
multipla di uno spettro EPR deriva quindi dal fatto che il momento magnetico di spin 
elettronico che interagisce col nucleo avverte un campo magnetico totale diverso, a 
seconda di quale delle possibili orientazioni dello spin nucleare si è verificata. 
Si consideri il caso più semplice di interazione tra uno spin elettronico ed un singolo 
protone, il quale possiede un momento magnetico. Questo piccolo momento magnetico dà 
vita ad un campo magnetico nelle sue vicinanze: quando lo spin elettronico si avvicina, 
risulta sottoposto ad un campo magnetico locale risultante dalla somma del campo 
magnetico applicato B0 e del campo magnetico nucleare. Dal momento che lo spin del 
protone (che in questo caso coincide con lo spin nucleare) è ½ (come quello dell’elettrone 
spaiato), il suo momento magnetico può assumere due orientazioni rispetto al campo B0: 
un’orientazione che si somma a B0 e una che si sottrae.  
Definito I lo spin nucleare e mI = ±½ i corrispondenti livelli nucleari di Zeeman (vedi fig. 
5.3), il campo magnetico locale risultante sarà espresso come: 
Bloc = B0 + amI 
Dove a è una costante detta costante di accoppiamento iperfine. A seconda 
dell’orientazione del momento magnetico del protone, il campo magnetico locale risulterà 
B0+½a o B0-½a. 
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Nella condizione in cui a<<B0, la metà degli atomi del campione ha protoni con mI=+½ e 
l’altra metà protoni con mI=-½. Considerando la condizione di risonanza avremo che metà 
degli atomi darà risonanza quando il campo magnetico B0 soddisfa la condizione: 
hv = gμB(B0+½a) 
mentre l’altra metà darà risonanza se B0 soddisfa: 
hv = gμB(B0-½a). 
 
Figura 5.8. Livelli nucleari di Zeeman. 
 
Pertanto, invece di una singola riga di assorbimento lo spettro EPR mostra due righe 
separate da un campo magnetico di intensità pari ad a, disposte simmetricamente rispetto al 
centro originario dello spettro, ciascuna di intensità pari alla metà dell’intensità totale. 
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In generale quindi, la condizione di risonanza e le regole di selezione diventano: 
hv = gµB|Bloc| 
ΔmS = ±1  
ΔmI = ±1   
Ogni livello ms sarà splittato in 2I+1 livelli di Zeeman risultanti. 
Il valore g, o fattore di splitting spettroscopico, può essere ricavato dalla condizione di 
risonanza. La sua differenza dal valore ge di Lamè deriva dalla natura della materia 
analizzata, in particolare dal tipo di reticolo cristallino in cui l’atomo paramagnetico è 
inserito.  
L’interazione iperfine è quindi un’interazione magnetica tra il momento magnetico 
dell’elettrone spaiato e il momento magnetico del nucleo. Esistono due tipi di interazione: 
 Interazione dipolo-dipolo: avviene tra i momenti magnetici di un elettrone spaiato 
localizzato a partire dall’orbitale p e del nucleo. E’ un’interazione di tipo 
anisotropo, ovvero la sua intensità dipende dall’orientazione dell’atomo o molecola 
rispetto al campo magnetico applicato B0. 
 Accoppiamento di contatto di Fermi: avviene tra i momenti magnetici di un 
elettrone spaiato del guscio elettronico a contatto (orbitale s) e del nucleo. E’ 
un’interazione di tipo isotropo, la cui intensità cioè non dipende dall’orientazione 
dell’atomo o molecola rispetto a B0. 
Le informazioni fornite dal segnale EPR possono essere ottenute da: 
 Forma e larghezza della riga: permettono il riconoscimento qualitativo della specie 
paramagnetica dal numero di righe e dalla separazione delle stesse (“splitting”). La 
riga può essere Lorentziana, data dall’interazione dipolo-dipolo tra spin uguali 
presenti su diversi livelli di Zeeman, o Gaussiana, data da interazione tra spin 
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diversi o interazioni iperfini non risolte. Generalmente si osserva una linea 
intermedia. 
 Valore g: fornisce informazioni sulla coordinazione e la simmetria dell’intorno 
dello ione paramagnetico e permette di distinguere la valenza degli ioni di 









 Area della riga di assorbimento: come già accennato, lo spettro è presentato in 
derivata, cioè si rappresenta la derivata dell'assorbimento invece dell'assorbimento 
stesso. La doppia integrazione del segnale in derivata, operata con opportuni 
software, permette di ottenere il numero di centri paramagnetici attraverso il 
confronto con standard, ottenendo così un’informazione quantitativa. 









 analizzati in questi esperimenti, sono descritte dal seguente operatore ha miltoniano 
di spin (Abragam & Bleaney, 1970): 
H = μBBgS + IaS + D{[Sz
2





Dove S è il numero di spin elettronico, che vale S=5/2 per Mn
2+
 e S=3/2 per Mn
4+
 ed I il 
numero di spin nucleare, pari a 5/2 per entrambi gli ioni. 
I primi due termini sono operatori hamiltoniani che rappresentano rispettivamente 
l’interazione elettronica di Zeeman e l’interazione nucleare iperfine. Il terzo ed il quarto 
termine rappresentano interazioni del secondo ordine responsabili dell’entità dello 
“splitting” tra la componente positiva e negativa della riga di assorbimento. D ed E si 
riferiscono rispettivamente alle componenti assiale ed ortorombica del reticolo cristallino. 
Quando D è molto maggiore del campo magnetico applicato (D»B0) si osservano nello 
spettro due segnali: il primo è un segnale forte per bassi valori di B0, il secondo un segnale 
debole per un valore di g≈2. Quando invece D«B0, il segnale per g≈2 è dominante. Lo 
spettro EPR diventa isotropo alla condizione limite D=0, per la quale si ha un unico forte 
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segnale a g=2. In altre parole, più il valore D è distante dalla condizione di isotropia 
maggiore sarà lo “splitting” della riga, misurato in Gauss.  
 
5.5.3 Lo strumento 
Gli spettri EPR sono stati registrati alla temperatura di 298 K attraverso uno spettrometro 
Varian E-112 (Palo Alto, CA, USA) operante in banda X, attrezzato con un’unità di 
controllo temperatura Varian E-257 e interfacciato da un computer industriale Advantech 
IPC610/P566C che utilizza un sistema di acquisizione e un software di elaborazione 
progettati specificatamente per esperimenti EPR. Gli spettri EPR sperimentali in uscita 
sono stati sottoposti a fitting con software SIMPIP. 
La sorgente di microonde è rappresentata da un klystron, un tubo a vuoto del tipo a 
elettroni liberi e a fascio lineare. Esso fornisce un fascio di radiazione monocromatico con 
lunghezza d’onda dell’ordine dei centimetri. La cavità contenente il campione, preparato in 
un apposito tubicino di quarzo con diametro 3 mm, è posta in un’unità chiamata risonatore, 
la cui forma e i cui parametri sono progettati in modo da creare al suo interno un’onda 
stazionaria. La radiazione, dopo aver colpito il campione, viaggia verso il diodo rivelatore, 
per poi essere filtrato e amplificato ed infine registrato su di un computer. La radiazione 
viene trasmessa dalla sorgente al campione, e poi dal campione al diodo, attraverso speciali 
tubi di forma rettangolare, chiamati guida d’onda.  
L’interfaccia (computer) permette di visualizzare in tempo reale il procedere 






CAPITOLO 6. RISULTATI OTTENUTI 
 
6.1 CARATTERIZZAZIONE MINERALOGICA DEI TERRENI 
Su una parte del terreno tal quale, in particolare su alcuni clasti di calcite e dolomite 
dominanti, sono state fatte analisi tramite XRD  presso il DMG dell’Università di Trieste, 
al fine di fornire una caratterizzazione mineralogica preliminare del sedimento.  
Dai dati diffrattometrici, e come era logico attendersi nota la litologia dell’Alta Pianura 
friulana, il materiale che costituisce il terreno è prevalentemente di natura carbonatica, 
formato soprattutto da calcite (CaCO3) e dolomite (CaMg(CO3)2). Sono presenti inoltre 
quarzo e feldspato. 
Sulla superficie dei granuli di alcuni di questi campioni è stata osservata la presenza di 
materiale di colore giallo. Attraverso la rottura di alcuni clasti è stato scoperto che lo stesso 
materiale permea l’interno dei granuli, come si osserva in figura 6.1.  
 
 
Figura 6.1. Interno di clasto di calcite permeato da cromatite. 
 
Essi sono stati quindi sottoposti ad analisi XRPD (camera Gandolfi) presso il DST 
dell’Università di Pisa. Nello spettro XRPD del campione 9089, ad esempio, appaiono i 






Figura 6.3. Spettro XRPD del campione 9089. 
 
6.2 ANALISI CHIMICHE E ISOTOPICHE 
6.2.1 Acque 
Le analisi di alcuni parametri chimico-fisici delle acque analizzate, le caratteristiche dei siti 














piezometrica [m] δ53Cr 
pozzo n.5 - Ditta Servizi Italia Spa 2 2 14.6 27.2 7.97 0.36 80 30 
 pozzo n.8 - Az. Agr. Omenetto Dino 42 38.2 15.9 25.3 7.74 0.38 40-50 28-30 -0.60 
pozzo n.12 Ice Visintini viale Grado 
 
0.3 25.3 26.8 8.16 0.36 - 40 
 pozzo n.13 - Az.Agr.Moretti 1 0.8 24.0 27.3 7.94 0.39 55 26-30 
 pozzo n.14 - Az.Agr. Moretti Mansutti 13 11 15.4 29.1 7.81 0.37 - 23 -3.00 
pozzo n.19 - Az.Agr. Ferino Piergiorgio 14 11.1 14.7 29.0 7.83 0.38 - - -1.50 
pozzo n.10 - Az.Agr.F.lli Pighin fraz.Lauzacco 11 7.7 13.5 25.7 7.52 0.37 60 25-30 
 pozzo n.9 - Az.Agr.F.lli Pighin fraz.Lauzacco 6 6.3 13.7 25.7 7.72 0.39 72 25-30 
 pozzo n.25 - Az.Agr.Ciotti Mauro 1 0.6 19.8 28.9 7.79 0.39 - - 
 pozzo n.23 Bipan SpA 1 1 17.5 23.1 7.44 0.38 35-40 - 
 pozzo n.27 - Azienda Agricola Bistacco Tullio 2 1.8 15.3 23.5 7.53 0.38 50 16-18 
 pozzo n.58 - ditta IFAP 12 12.3 14.5 30.7 7.52 0.38 70 13 -2.94 
 
 




L’indicazione dei pozzi segue il catalogo ARPA-FVG, e la localizzazione di alcuni di 
questi è illustrata in figura 6.2. 
 
 
Figura 6.2. Ubicazione dei pozzi campionati secondo il catalogo ARPA FVG. 
 
Si nota come le acque mostrino caratteristiche di ambiente ossidante e pH variabile da 
circa neutro a debolmente alcalino. In particolare, i dati di pH sono consistenti con 
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condizioni di equilibrio dominate dalla interazione acqua-carbonato in un sistema chiuso 
rispetto al CO2, a partire dalle condizioni di pCO2 tipiche di suoli. 
Si nota inoltre come la quasi totalità del cromo in soluzione sia costituito dalla forma 
esavalente, solubile.  
E’ da notare infine come i campioni analizzati isotopicamente mostrino valori di 53Cr 
negativi, e variabili tra -0.60 e -2.94. 
In aggiunta alla serie di pozzi mostrata in tabella 6.1, sono state effettuate tre misure 
ripetute a scala mensile di un singolo piezometro (punto 540, piezometro 3 del catalogo 
ARPA-FVG), come indicato in tabella 6.2. 
 
data CrVI (ppb) δ53Cr 
24/01/2011 146.1 -2.1 
21/02/2011 77.5 0.3 
21/03/2011 6.7 1.2 
 
Tabella 6.2. Dati  isotopici relativi alle acque campionate nel piezometro 3. 
 
I dati mostrano la progressiva diminuzione della concentrazione di Cr(VI), ed una 
positivizzazione associata del 53Cr. Questi dati saranno discussi nel capitolo successivo. 
 
6.2.2 Terreni 
L’analisi chimica dei campioni di terreno all’ICP-MS, dopo trattamento con Acqua Regia 
come descritto in precedenza e in ottemperanza con il D.Lgs. 152/2006, ha permesso di 
ricavare le concentrazioni di diversi analiti, illustrate in tabella nell’allegato I. I valori di 
concentrazione sono espressi in mg/kg di sostanza solida. 
In generale, le concentrazioni di analiti come Fe e Al si mantengono circa costanti con la 
profondità e mostrano un picco più elevato a profondità comprese tra 1 e 4 m circa in tutti 
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e cinque i sondaggi, ad eccezione del sondaggio SS4n che mostra un secondo picco di 
concentrazione dei due analiti a profondità superiori ai 20 m.  
Le concentrazioni di Mn sono invece piuttosto variabili. Sono generalmente comprese tra 
circa 50 mg/kg e 150 mg/kg, ad eccezione dei sondaggi SS9 e SS3n che mostrano valori 
generalmente più alti, fino anche a 260 mg/kg. Questi valori non mostrano un andamento 
con la profondità e presentano picchi di concentrazione anche di 1200 mg/kg per il 
sondaggio SS8, 760 mg/kg nel sondaggio SS9, 1100 mg/kg per il sondaggio SS3n. Questi 
picchi vengono raggiunti a profondità molto simili: tra 1.1 e 1.6 m nel sondaggio SS8, tra 
1.0 e 2.3 m nel sondaggio SS9 e tra 1.2 e 2.3 m nel sondaggio SS3n. E’ anche importante 
osservare che in tutti e tre i casi il picco di massima concentrazione del Mn coincide con il 
picco di massima concentrazione del Cr(VI) (caratteristica ben visibile nei sondaggi SS8 e 
SS3n, meno nel sondaggio SS9 che riporta concentrazioni di Cr molto ridotte).  
Le concentrazioni di elementi come Cu, V, Zn, Ni, Sn e Pb sono circa omogenee con la 
profondità, ad eccezione di alcuni picchi di concentrazione a profondità che coincidono 
con quelle dei picchi degli elementi maggiori (Fe, Al, Mn). Anche le concentrazioni di As 
e Co, generalmente omogenee, mostrano picchi alle medesime profondità. 
Le concentrazioni di elementi come Sb, Be, Cd, Hg Se e Ta sono nella maggior parte dei 
casi inferiori ai limiti di risoluzione. 
Nelle prime colonne della tabella in allegato I vengono riportate le concentrazioni di Cr 
totale e di Cr(VI), qui di seguito descritte. 
Nel sondaggio SS4n, le concentrazioni di Cr(VI) sono elevate a profondità comprese tra 
4.5 e 19 m, raggiungendo un massimo di 631.5 mg/kg tra 6.8 e 7.3 m, corrispondente ad 
una percentuale di Cr(VI) su cromo totale pari al 91.52%. Esse diminuiscono 
drasticamente a profondità superiori a 20.5 m, dove restano comprese tra 0.1 e 1.6 mg/kg. 
Nel sondaggio SS8, le concentrazioni più elevate sono comprese tra 0.2 e 1.6 m, 
raggiungendo un massimo di 1343 mg/kg tra 1.1 e 1.6 m, corrispondente ad una 
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percentuale del 35.34% del cromo totale. Le  profondità di massima concentrazione sono 
quindi inferiori rispetto al sondaggio SS4n. 
Nel sondaggio SS9, che comprende profondità da 0.2 a 3 m, non si osservano 
concentrazioni di Cr(VI) rilevanti. 
Nel sondaggio SS3n, si osservano concentrazioni di Cr(VI) elevate ma inferiori rispetto a 
quelle riscontrate nel sondaggio SS4n. A profondità comprese tra 0.25 e 15 m le 
concentrazioni sono comprese tra 61.9 e 492.6 mg/kg, con il picco di massima 
concentrazione misurato per campioni a profondità comprese tra 1.20 e 2.30 m, simili a 
quelle del picco nel sondaggio SS8. Il picco corrisponde ad una percentuale di Cr(VI) su 
cromo totale dell’ 85.39%. 
Nel sondaggio SS1 si osservano concentrazioni di Cr(VI) analoghe a quelle del sondaggio 
SS9 alle stesse profondità, e concentrazioni di poco superiori per profondità maggiori di 
14.5 m.  
In generale quindi non si osserva un andamento della concentrazione di Cr(VI) con la 
profondità nei diversi sondaggi; tuttavia si nota che i massimi valori di concentrazione in 
ciascun sondaggio ricorrono a basse profondità. 
Per quanto riguarda i dati isotopici, come si è detto in precedenza, le acque contaminate da 
Cr(VI) hanno valori di δ53Cr  generalmente negativi. Come risulta dall’ introduzione al 
metodo già descritta nel capitolo 3, valori negativi del δ53Cr non sono comuni nelle acque, 
in quanto la progressiva riduzione di Cr(VI) porta ad una positivizzazione del delta a 
partire da valori iniziali prossimi a zero. Per l’interpretazione di queste caratteristiche 
isotopiche sono stati quindi determinati i valori di δ53Cr  sugli estratti dei terreni. I risultati 
sono riportati nell’allegato I.  
E’ evidente che, ad eccezione del campione 9278 che possiede un valore δ53Cr positivo, 
tutti i campioni analizzati possiedono un valore δ53Cr negativo, compreso tra -4.71 del 
campione 9118 e -0.01 del campione 9095. E’ da notare inoltre la relazione che lega i dati 
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relativi alla concentrazione di Cr(VI) e alla concentrazione di Mn e le misure di δ53Cr, che 
sarà discussa nel capitolo successivo.  
 
6.3 SPETTRI EPR 
Per permettere una valutazione quantitativa delle concentrazioni di Mn(II) e Mn(IV) sui 
campioni incogniti di terreno, sono stati inizialmente ottenuti gli spettri di sette standard di 
calibrazione, utilizzando una scala di 4000 G e amplificazione 25. I risultati del doppio 
integrale di ogni spettro, messi in relazione alla concentrazione degli spin predetta (cap. 5), 
hanno fornito la retta di taratura di fig. 6.6. 
 
Figura 6.6. Retta di taratura. 
 
In seguito sono stati registrati gli spettri EPR di 11 campioni di terreno, mostrati 
nell’allegato II, al fine di verificare, come si è detto, la presenza di Mn(II) e Mn(IV) e le 
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loro relative concentrazioni. Con la lettera “a” sono indicati gli spettri sperimentali, con la 
lettera “b” i risultati delle procedure di fitting. 
Le tabelle 6.1 e 6.2 riassumono le informazioni ricavate dal fitting dagli spettri EPR che, 







g A D E E/D 
9087 74.4% 2.00244 93.84 G 78.50 G 0.9 G ≈ 0 
9091 94.8% 2.00269 93.49 G 85.28 G 0.9 G ≈ 0 
9120 91.73% 2.00295 93.72 G 83.5 G 0.9 G ≈ 0 
9123 79.56% 2.00285 93.63 G 83.64 G 0.9 G ≈ 0 
9093 90.76% 2.00083 262.11 G 232.94 G 0.9 G ≈ 0 
 








g A D E E/D 
9087 25.59% 2.00251 94.15 G 77.79 G 0.9 G ≈ 0 
9091 5.24% 2.0034 93.12 G 91.34 G 0.9 G ≈ 0 
9120 8.27% 2.00297 93.2 G 86.35 G 0.9 G ≈ 0 
9123 20.44% 2.00283 95.75 G 82.44 G 0.9 G ≈ 0 
9093 9.24% 2.00283 264.04 G 252.76 G 0.9 G ≈ 0 
 
Tabella 6.4. Dati relativi alle righe di assorbimento di Mn(IV) in cinque campioni analizzati, ricavati dalla procedura di 
fitting. 
 
Gli spettri EPR dei campioni 9087, 9091, 9120, 9123 e 9093 consistono unicamente in una 
struttura iperfine ben risolta composta da sei righe di assorbimento riferite agli ioni del 
manganese. Sono visibili anche transizioni iperfini proibite tra le righe principali. In tutti 
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gli spettri sono visibili le righe del Mn(II) (S=5/2) caratterizzate dallo splitting in una 
componente positiva e una componente negativa dovuta, come si è detto nel capitolo 
precedente, al termine di splitting a campo zero (zero field splitting term) D, i cui valori 
per ciascuno spettro sono mostrati in tab. 6.3 e 6.4. Sono inoltre visibili le righe di 
assorbimento attribuite al Mn(IV) (S=3/2) che non sono caratterizzate da splitting. I valori 
di g sui quali sono centrati gli assorbimenti del Mn(II) e del Mn(IV) sono mostrati 
rispettivamente in tab. 6.3 e 6.4. 
Gli spettri EPR dei campioni 9121, 9283, 9280 e 9117 consistono invece in un inviluppo di 
righe risultante dalla sovrapposizione dello spettro del Mn(II), dello spettro del Mn(IV) e 
della riga di assorbimento della materia aggregata, nella quale può essere  compresa una 
varietà di atomi paramagnetici (gli stessi Mn(II) e Mn(IV), Cr(III), Co e altri). La presenza 
di questa riga di assorbimento impedisce quindi la determinazione quantitativa della 
concentrazione totale di ciascuna specie del Mn attraverso la procedura di fitting. E’ 
tuttavia possibile affermare dall’osservazione dello spettro che sia il Mn(II) che il Mn(IV) 
sono presenti in questi campioni. 
Gli spettri EPR dei campioni 9095 e 9099 consistono infine in un’unica riga di 
assorbimento della materia aggregata, in base alla quale non è possibile fare considerazioni 











CAPITOLO 7- DISCUSSIONE 
 
7.1 ANDAMENTO DELLA CONTAMINAZIONE 
La prima fase di contaminazione da cromo esavalente nell’area di studio si è verificata nel 
1985 e si è estesa successivamente in parte della provincia di Udine (vedi cap. 4). A partire 
dal 2001, il monitoraggio della falda acquifera contaminata rivela che la concentrazione di 
Cr(VI) si attenua nel tempo; nel 2008 tuttavia l’analisi di nuove acque campionate rivela 
elevate concentrazioni di cromo, quasi interamente nella forma esavalente. 
L’andamento della contaminazione (elaborazione di ARPA-FVG) è illustrato nella figura 
7.1: 
 
Figura 7.1. Andamento della contaminazione da cromo costruito sulla base delle analisi effettuate sulle acque. 
 
Dove la diversa simbologia di colori indica i diversi piezometri, numerati secondo il 
catalogo ARPA-FVG. La linea viola indica la contaminazione nei pozzi dell’acquedotto. 
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Come si evince dal diagramma, le concentrazioni di cromo esavalente nella falda a partire 
dal 1997 raggiungono i 4000 μg/l, toccando i 4500 μg/l alla fine del 1998, contro il limite 
di 5 μg/l previsto per legge (D.Lgs. 152/2006, All. V alla Parte Quarta). Negli stessi anni, 
le concentrazioni nei pozzi dell’acquedotto variano da 400 μg/l a circa 250 μg/l, contro il 
limite di 50 μg/l previsto per legge (D.Lgs. 31/2001, All I Parte B), dato che le norme 
sanitarie non distinguono cromo esavalente da cromo totale. A partire dal 2001, la 
concentrazione di cromo sembra attenuarsi nel tempo, ad eccezione di un picco di 
concentrazione verificatosi alla fine del 2004. 
A partire dal 2008, l’analisi delle acque campionate rivela nuo concentrazioni nuovamente 
elevate di cromo. Da analisi successive risulta che il cromo nelle acque è quasi tutto nella 
forma esavalente (figura 7.2, elaborazione di ARPA FVG). 
 
 




Dal punto di vista areale, l’andamento della contaminazione è descritto dalle figure da 7.3 
























Dalle figure si nota come l’andamento della contaminazione segua solo in parte la 
direzione preferenziale della falda, verso la linea di costa, e di come sia preferenzialmente 
distribuita nella parte orientale rispetto alla strada statale 352, che corre lungo uno 
spartiacque. 
 
7.2 FRAZIONAMENTO ISOTOPICO DEL CROMO 
Come illustrato nel capitolo 1, il Cr(VI) tende ad avere mobilità da media ad elevata nella 
maggior parte delle falde superficiali. Nei suoli o nei sedimenti ad alto contenuto di Fe e 
materia organica, Cr(VI) può essere ridotto a Cr(III) e rimosso dalla fase acquosa da 
processi di adsorbimento (Rai et al., 1986; Eary & Rai, 1987; Stollenwerk & Grove, 1985; 
Rai et al., 1988). La riduzione di Cr(VI) a Cr(III) controlla quindi la persistenza e mobilità 
del Cr(VI) nella falda (Rai et al., 1988).  




Cr) costituisca un tracciante dei processi di riduzione, e trovi quindi applicazione 
nella valutazione della naturale attenuazione della contaminazione da cromo esavalente 
(Zink, 2010). L’isotopo più pesante (53Cr, nel caso del rapporto 53Cr/52Cr) si partiziona 
preferenzialmente nella forma ossidata del cromo sia per fattori cinetici, nel caso del 
processo di riduzione, che per la stessa funzione di partizionamento ridotta, e ciò risulta in 
un arricchimento relativo dell’isotopo leggero nel Cr(III) che si forma. In questo senso, la 
composizione isotopica del Cr in un acquifero risulta variabile e indicativa dell’entità della 
riduzione del cromo stesso.  
La misura della composizione isotopica del Cr effettuata su cromo esavalente di origine 
antropica appena sversato nella falda o proveniente da sorgenti geogeniche ha un valore 
δ53Cr=0. Come dimostrato da Zink et al. (2010), e coerentemente con i modelli di 
frazionamento, durante esperimenti di riduzione del Cr(VI) a Cr(III), il δ53Cr che 
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caratterizza la frazione di Cr(III) formatasi per il processo di riduzione assume valori 
negativi, mentre il Cr(VI) residuo nella falda assume valori di δ53Cr progressivamente più 
positivi. Questo è illustrato graficamente in figura 7.10, dove viene evidenziato 
l’andamento del δ53Cr nel Cr(VI) residuo della riduzione e del Cr(III) che si forma con il 
procedere del processo.  
 
 
Figura 7.10. Andamento del δ53Cr nel Cr(VI) residuo della riduzione (linea blu) e del Cr(III) che si forma (linea 
rossa). 
 
Nell’esempio, la concentrazione iniziale di Cr(VI) è posta a 2000 ppb, il fattore di 
frazionamento 0.9966 ed il processo assunto cinetico (Rayleigh). 
Valori negativi di δ53Cr caratterizzano quindi il Cr(III) residuo; poiche’ nel processo di 
ossidazione il frazionamento isotopico è assente o modesto, la ri-ossidazione del Cr(III) 
formatosi dalla precedente riduzione del plume contaminato darebbe luogo ad un Cr(VI) 
con valori negativi. Sulla base di queste osservazioni, il processo di ossidazione del Cr(III) 
nell’ecosistema oggetto di studio diviene quindi fondamentale. Da qui, il possibile ruolo 
















concentrazione di Cr(VI) o Cr(III)
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Una osservazione aggiuntiva deriva dai dati del singolo piezometro campionato a scala 
mensile: come si è accennato, si nota una positivizzazione del δ53Cr al diminuire della 
concentrazione di Cr(VI).  
 
 
Figura 7.11. Valori di δ
53
Cr al diminuire della concentrazione di Cr(VI). 
 
Si nota come la concentrazione di Cr(VI) misurata sia consistente con il valore di δ53Cr 
associato nel caso di due dei campionamenti: per questi, l’abbattimento del Cr(VI) è quindi 
attribuibile ad un processo di riduzione. Un campione devia da questa corrispondenza, 
essendo caratterizzato da una concentrazione di Cr(VI) più bassa rispetto a quanto indicato 
dal corrispondente valore di δ53Cr: ciò implica che in questo caso al processo di riduzione 
sono sovrapposti fenomeni di diluizione, e che dunque la brusca decrescita della 
concentrazione di Cr(VI) potrebbe essere dovuta ad un effetto occasionale e non 
rappresentare l’effettiva bonifica. 
Si può quindi supporre che il Cr(VI) presente nei campioni di acque, rappresentativi della 
ricomparsa della contaminazione da Cr(VI) a partire dal 2008, non derivi da materiali 





















del Cr(III) a sua volta proveniente dalla riduzione dell’originaria contaminazione. A questi 
fenomeni si sovrappongono processi variabili a scala locale di riduzione-diluizione. 
La composizione isotopica del Cr misurata negli estratti dei terreni, come si è detto, mostra 
valori prevalentemente negativi. Ciò potrebbe suggerire che sia questa stessa componente a 
caratterizzare il Cr(VI) presente nella fase acquosa, dato dalla ossidazione di Cr(III) con 
valore negativo di delta. L’insieme dei dati isotopici, rispetto alle relative concentrazioni di 
Cr(VI), in acque ed estratti dai terreni è mostrata in figura 7.12. 
 
Figura 7.12. Dati isotopici di acque ed estratti dei terreni. 
 
I cerchi verdi pieni evidenziano il piezometro 540, già descritto. Si nota come non esista 
una chiara relazione tra il δ53Cr negli estratti e la concentrazione di Cr(VI); ciò suggerisce 
che il processo unitario di ossidazione del Cr(III) abbia comunque entità diversa in 
porzioni distinte dell’area contaminata, ed a partire da sorgenti variabili in termini di valori 
di δ53Cr del Cr(III) che si è formato. Ne deriva un quadro evolutivo complesso, in cui 
sorgenti diverse rilasciano Cr(VI) alla falda, il quale subisce gradi variabili di riduzione (-
diluizione), piuttosto che un unico plume contaminato. E’ possibile che questo sia dovuto 
al tempo trascorso dall’evento di contaminazione stessa, ed alle diverse reattività dei 























7.3 MECCANISMO DI OSSIDAZIONE DEL Cr(III) 
Uno degli obiettivi di questa tesi è stato indagare le modalità con cui il Cr(III) proveniente 
dalla riduzione della contaminazione originaria abbia potuto riossidarsi a Cr(VI) dando vita 
ad una nuova contaminazione.  
Come si è detto, le specie del Cr(III) sono per lo più insolubili e tendono ad essere 
adsorbite all’interno delle componenti dell’acquifero; le specie del Cr(VI) al contrario sono 
per lo più solubili e si partizionano in fase acquosa. Una volta adsorbito, quindi, il Cr(III) 
deve essere preventivamente mobilizzato e messo a contatto con un agente ossidante. Un 
possibile processo è l’oscillazione della superficie piezometrica della falda, comprendendo 
anche le eventuali variazioni di pH associate: tale ipotesi è almeno in parte supportata dalla 
osservazione degli andamenti della concentrazione di cromo totale monitorata tra il 1997 e 
il 2011 e la freatimetria, come illustrato in figura 7.13. 
 
 
Figura 7.13. Possibile relazione tra la concentrazione di Cr totale e la freatimetria nel tempo. Immagine: Prof. R. 
Petrini, Università di Pisa. 
120 
 
Come illustrato nel capitolo 2, la mediazione da parte degli ossidi di manganese, MnO2, è 
considerata il meccanismo di ossidazione più efficiente nell’ambiente (Schroeder & Lee, 
1975; Bartlett & James, 1979; Nakayama et al., 1981; Saleh et al., 1989; Johnson & Xyla, 
1991). In natura, il manganese è presente nella forma tetravalente MnO2: se coinvolto nel 
processo di ossido-riduzione con le specie del Cr(III), parte del manganese verrà ridotto 
alla forma divalente, Mn
2+. E’ stato possibile osservare attraverso le analisi EPR che 
entrambe le specie del manganese, Mn(II) e Mn(IV), sono presenti nei campioni di terreno 
estratti dai sondaggi presso la ditta Cromo Friuli, con una percentuale maggiore di Mn(II) 
in tutti i campioni. In quasi tutti i campioni è stata osservata anche la presenza di Cr(III), 
unica specie paramagnetica del cromo. Si può affermare quindi che all’interno dei terreni 
campionati è probabilmente in corso il processo di ossidazione del Cr(III) a Cr(VI) da parte 
degli ossidi di Mn(IV), che si riduce a Mn(II). Per confermare questa ipotesi sono però 




La cromatite (CaCrO4, sistema tetragonale) è un minerale raro che si forma in presenza di 
Cr(VI) e per il ruolo di materiali carbonatici. Si trova tipicamente sotto forma di granuli di 
dimensioni inferiori a 0.1 mm o come film ed ha un colore giallo vivo (Mineral Data 
Publishing, 2005).  
Bajda (2005) riporta che la cromatite è stata trovata sotto forma di precipitati di colore 
giallo tra le particelle di suolo contaminato da Cr(VI) presso Zabierzòw, 11 km a nordest di 
Cracovia. Precedentemente era noto un solo ritrovamento di questo minerale in Giordania, 
associato a formazioni di gesso all’interno di fratture di calcari e marne del Cretaceo 
Superiore (Eckhardt & Heimbach, 1963).  
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In condizioni di inquinamento superficiale, la cromatite può precipitare in suoli 
intensamente contaminati da composti solubili di Cr(VI) (Weng et al., 1996). Queste fonti 
di Cr(VI) possono provenire da scarichi di industrie chimiche, metallurgiche e galvaniche 
o cementifici (Nriagu, 1988).  
Secondo i risultati di Bajda (2005), i precipitati hanno colore giallo limone e costituiscono 
incrostazioni sulla superficie dei granuli di suolo originati dalla degradazione di calcari e 
marne. Sui campioni di suolo tal quali formano una pellicola uniforme senza componenti 
cristalline visibili ad occhio nudo né al microscopio.  
Secondo l’interpretazione dell’autore, la precipitazione di cromatite è il risultato della 
dissoluzione di carbonato di calcio da parte di acque di scarico contaminate da Cr(VI) 
usato nella cromatura. Dal momento che la cromatite risulta essere moderatamente solubile 
in acqua alla temperatura di 20° C, il minerale può essersi formato e preservato in presenza 
di alte concentrazioni di ioni cromato e di materiale carbonatico solubile che costituisca 
una fonte di Ca.  
Come illustrato nel capitolo 1, per valori di pH superiori a 6.5 la specie stabile di Cr(VI) 
sarà lo ione CrO4
2-
; per valori di pH inferiori sarà stabile invece lo ione HCrO4
2-
. Le 











 + CaCO3 → CaCrO4 + HCO3
-
. 
Come illustrato nel capitolo 4, i depositi alluvionali della fascia pedemontana che 
costituiscono l'Alta Pianura sono grossolani con prevalenza di ghiaie, ghiaie e sabbie e rari 
conglomerati. Questo materiale proviene dalla degradazione delle dolomie e dei calcari 
triassici affioranti sulle Prealpi Carniche e Giulie, e può pertanto costituire una fonte di 
materiale carbonatico solubile. Nel caso di studio oggetto di questa tesi, inoltre, la 
contaminazione da Cr(VI) proviene dallo sversamento di anidride cromica diretta alle 
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vasche per la cromatura a spessore, caso analogo a quello studiato da Bajda (2005). Si può 
quindi affermare che nell’Alta Pianura Friulana, in particolare nella zona interessata dalla 
contaminazione, esistono le condizioni necessarie per la precipitazione di cromatite sulla 
superficie e, come dimostrato dai recenti risultati ottenuti in fluorescenza, anche all’interno 
dei granuli carbonatici. 
Nel caso di studio oggetto di questa Tesi, infatti, è stato osservato che la cromatite non è 
presente solo come rivestimento dei granuli di alcuni campioni, ma permea l’interno dei 
clasti di calcite e dolomite, con concentrazioni anche notevoli di Cr(VI) misurate in diversi 
punti come illustrato in figura 7.14 e nella relativa tabella (tab. 7.1). 
 
 
Figura 7.14. Concentrazioni di Cr(VI) misurate nei punti numerati attraverso analisi in fluorescenza X sulla 












Cr(VI) (ppm ∙ 10-4) 
Errore  
Superficie 18/06/2013 11.35 1.267 0.021 
1 18/06/2013 11.58 0.016 0.002 
2 18/06/2013 12.01  0.129 0.004 
3 18/06/2013 12.05 0.120 0.004 
4 18/06/2013 12.08 0.117 0.004 
5 18/06/2013 12.11 0.139 0.004 
6 18/06/2013 12.15 0.192 0.005 
7 18/06/2013 12.18 0.119 0.002 
 
Tabella 7.1. Concentrazioni di Cr(VI) misurate all'interno del clasto di dolomia nei punti illustrati in fig. 7.17. 
 
Non si osserva un vero e proprio andamento delle concentrazioni dall’esterno all’interno 
del clasto, ma i valori della concentrazione del Cr(VI) si mantengono in generale elevati su 
tutta la superficie ottenuta dal taglio del clasto.  
Secondo Reyes-Gutierréz et al. (2009) questo processo assume un importante effetto a 
scala regionale, perché può ritardare la mobilità del Cr(VI) durante i processi di 
dispersione all’interno delle acque di falda. Tuttavia, i risultati di Bajda affermano che la 
cromatite è moderatamente solubile in soluzioni acquose alla temperatura di 20° C: non è 
quindi da escludere che, successivamente alla formazione di questo minerale, possano 
verificarsi le condizioni adatte alla sua dissoluzione. Questo fenomeno è in grado di 
riportare in soluzione il Cr(VI) che può essere nuovamente diffuso nella falda; inoltre, 
questo fenomeno non genererebbe un pennacchio inquinante uniforme, bensì una serie di 
“spot” contaminati in grado di diffondersi all’interno della falda, ben più difficili da 








CAPITOLO 8. CONCLUSIONI 
L’obiettivo principale di questo lavoro di Tesi ha riguardato l’evoluzione della 
contaminazione da Cr(VI) nell’Alta Pianura della Regione Friuli Venezia Giulia. Lo studio 
ha messo in evidenza, attraverso l’applicazione di tecniche spettroscopiche, come il Cr(VI) 
immesso nell’ambiente da sorgenti antropiche sia  stato inizialmente ridotto a Cr(III) per 
processi naturali e trattenuto nel terreno in questa forma. L’entità della contaminazione ha 
portato anche alla formazione di cromatite, almeno in alcuni livelli del suolo nella zona 
dell’originaria contaminazione, che rivestito in particolare i materiali carbonatici 
dell’acquifero ed in alcuni casi li ha impregnati. A partire dal 2008 è stata osservata una 
ripresa della contaminazione, dopo un periodo di quiescenza, nonostante gli impianti 
responsabili dello sversamento originario siano stati messi in sicurezza. L’ipotesi formulata 
è che questa nuova fase di contaminazione sia associata alla riossidazione a Cr(VI) del 
Cr(III) precedentemente formatosi, come indicato dai dati isotopici, e conseguente 
diffusione a scala variabile nella falda acquifera. L’ ipotesi sulla possibilità di riossidazione 
del Cr(III) da parte di ossidi di Mn è stata confermata dai dati ottenuti dalla risonanza 
paramagnetica elettronica (EPR), attraverso i quali si osserva una notevole percentuale di 
manganese ridotto probabilmente coinvolto nel processo di ossido-riduzione con Cr(III). 
Questi dati, unitamente alla caratterizzazione mineralogica preliminare, alle analisi 
chimiche dei terreni hanno permesso di formulare le seguenti conclusioni:  
 La sorgente della contaminazione da Cr(VI) osservata a partire dal 2008 non è 
conseguenza di una immissione antropica diretta, ma deriva dal processo di 
ossidazione e rimobilizzazione nella falda del Cr(III) presente nel sedimento. Tale 
Cr(III) non ha origine da sorgenti geogeniche, ma rappresenta il prodotto ridotto 
dei pregressi fenomeni di contaminazione da Cr(VI). I valori di δ53Cr misurati per 
il Cr(VI) sono negativi, in accordo con questa ipotesi. 
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 La contaminazione da cromo esavalente, dannosa per la salute dell’uomo e 
dell’ecosistema in generale, può essere mitigata con successo da fattori naturali, in 
particolare dai processi di riduzione che trasformano il Cr(VI) in Cr(III), 
immobilizzandolo nel sedimento che compone l’acquifero. Tuttavia, i risultati 
ottenuti mostrano anche la possibilità del naturale processo inverso: esistono in 
natura composti in grado di riossidare il Cr(III) a Cr(VI), in particolare gli ossidi di 
manganese, MnO2. La riossidazione comporta la rimobilizzazione del Cr(III) 
adsorbito dal sedimento come specie del Cr(VI) e una sua nuova dispersione nella 
falda. 
 
 All’interno di acquiferi carbonatici che vengono a contatto con soluzioni acquose 
inquinate da Cr(VI) (i.e. scarichi provenienti da industrie galvaniche) si è verificata 
la precipitazione di un minerale raro, la cromatite, di formula CaCrO4. Esso 
testimonia la possibilità dei composti di Cr(VI) disciolti nella falda di reagire con i 
carbonati che costituiscono l’acquifero e di essere temporaneamente immobilizzati. 
 
 La possibile formazione di cromatite all’interno di un acquifero costituisce un 
problema aggiuntivo per il contenimento della contaminazione da Cr(VI): una 
depressione stagionale della piezometrica può infatti impedire temporaneamente al 
Cr(VI) incluso nel reticolo cristallino della cromatite di ripassare in soluzione, ma 
un suo successivo innalzamento comporterà il possibile riavvio locale della 
contaminazione, che non sarà identificabile con un unico evento inquinante, bensì 
con una serie di manifestazioni di imprevedibile localizzazione. Questo aspetto 
richiede pertanto ulteriori studi. 
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CAPITOLO 9. TECNOLOGIE DI TRATTAMENTO DI SITI CONTAMINATI DA 
Cr(VI) (CENNI) 
La conoscenza delle proprietà biogeochimiche del Cr e della matrice ambientale che ne ha 
subito la contaminazione costituiscono la base scientifica di supporto nella scelta della più 
appropriata tecnologia di trattamento e bonifica di un sito contaminato. Grazie ai numerosi 
casi di studio presenti in letteratura è stata riconosciuta l’efficacia di numerose tecnologie 
di trattamento per la contaminazione da Cr(VI). Tuttavia, la maggior parte di queste 
tecnologie richiede una conoscenza dettagliata delle condizioni sito-specifiche ed un 
adeguamento delle procedure di trattamento al caso specifico, piuttosto che un approccio di 
totale applicazione di procedure già note.  
In generale, l’impatto di un determinato inquinante sulla salute umana è determinato dal 
tasso di ingestione (intake rate), espresso come: 
Tasso di ingestione =  
 concentrazi one   ∙ (frequenza  di  esposizione ) ∙ (durata  dell ’esposizione )
 massa  corporea   ∙ (durata  della  vita )
 
Dove la concentrazione è espressa in mg/l, la frequenza di esposizione in l/giorno, la durata 
di esposizione in giorni, la massa corporea in kg, la durata della vita in giorni.  
La durata e la frequenza dell’esposizione possono essere ridotte grazie ad un controllo da 
parte delle istituzioni: ad esempio, proibendo l’ingestione dell’acqua proveniente dalla 
falda inquinata o l’accesso ad un sito caratterizzato da suolo inquinato. Questo aspetto è di 
fondamentale importanza nell’area della pianura friulana, oggetto di questa Tesi: come si è 
detto infatti nel capitolo 4, Il complesso sistema di falde che caratterizza l’ Alta e Bassa 
Pianura da tempo viene abbondantemente sfruttato ad uso idrico. Da recenti analisi, nella 
sola Regione Friuli Venezia Giulia risulterebbero non allacciati, e dunque serviti in 
massima parte da pozzi domestici artesiani, oltre 150.000 abitanti (il 13% della 
popolazione regionale): non è quindi azzardato ipotizzare la presenza di almeno 50.000 
pozzi privati o gestiti da piccole comunità rurali utilizzati a vario scopo, prevalentemente 
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idropotabile. Questa situazione comporta notevoli rischi igienico-sanitari, soprattutto a 
causa del tasso di diffusione dell’inquinamento da Cr(VI) rilevato dalle recenti indagini. 
Per questo motivo è auspicabile la messa in atto di un efficiente sistema di monitoraggio e 
controllo istituzionale dei pozzi di attingimento pubblici e privati. 
Successivamente, al fine di ridurre il tasso di immissione, è necessario abbattere la 
concentrazione dell’inquinante, quindi di Cr(VI), nel suolo e/o nell’acqua di falda. Le 
tecnologie di trattamento di siti contaminati da Cr(VI) finalizzate a questo scopo possono 
essere suddivise in tre tipologie: metodi di riduzione della tossicità, trattamenti di 
rimozione, tecnologie di contenimento. 
 
9.1 METODI DI RIDUZIONE DELLA TOSSICITA’ 
I metodi di riduzione della tossicità hanno lo scopo di alleviare gli impatti sulla salute 
esercitati dal Cr(VI), come si è detto tossico, trasformandolo in Cr(III), non pericoloso per 
la salute, attraverso un processo di riduzione. Questo processo può avvenire 
spontaneamente in natura, come si è visto nei capitoli precedenti, oppure stimolando 
l’attività biologica (ad opera di batteri, alghe e funghi) o i processi geochimici di riduzione, 
introducendo nella matrice ambientale agenti chimici in grado di ridurre direttamente il 
Cr(VI), come i composti di Fe(II). 
 
9.1.1 Riduzione attraverso agenti chimici 
I processi di riduzione possono essere attivati tramite introduzione di agenti chimici 
donatori di elettroni, come S, Fe(II) o Fe(0). Il Cr(III) che si forma precipita dalla 
soluzione e può essere immobilizzato dal suolo e/o dal sedimento attraverso processi di 
adsorbimento (vedi capitolo 1). Questo approccio permette di ottenere sia una riduzione 
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della tossicità del Cr, sia una sua rimozione dalle soluzioni acquose limitandone la 
dispersione. 
Il processo prevede l’immissione diretta di donatori di elettroni come H2S (Thornton & 
Amonette, 1999), Na2S2O4 (Fruchter et al., 2000), metabisolfito di sodio (NaHSO3), 
metabisolfito di calcio  (CaHSO3), FeSO4, CaS5 (Jacob set al., 2001), Fe(II) (Seaman et al., 
1999), Fe(0) (Ponder et al., 2000). Per concentrazioni di Cr(VI) elevate nelle acque di 
falda, come quelle che si verificano nel caso di inquinamento proveniente da scarichi 
industriali, il pH viene incrementato in modo da formare precipitati di Cr(III) con S
2-
. I 
solfuri di metalli sono molto meno solubili degli idrossidi di metalli e relativamente 
insolubili nell’intervallo di pH delle acque di falda (tra 5 e 9). 
La riduzione può essere effettuata in situ o ex situ.  
L’estrazione e la riduzione ex situ del Cr(VI) è ben documentata in letteratura e costituisce 
una componente di molti piani di bonifica. Tuttavia ha costi elevati, necessita di un sistema 
di filtrazione o sedimentazione per l’asportazione dei composti di Cr(III) formati ed è poco 
conveniente in caso di basse concentrazioni di Cr(VI). 
L’introduzione di agenti riducenti in situ prevede la riduzione di Cr(VI) direttamente 
nell’acqua di falda e/o nelle acque di poro dei suoli e la conseguente precipitazione di 
composti di Cr(III) o l’adsorbimento di Cr(III) da parte dei minerali del suolo o del 
sedimento dell’acquifero. Si ottiene quindi l’immobilizzazione temporanea del cromo. 
Tuttavia, come è stato dimostrato nel corso di questa tesi, esistono in natura materiali in 
grado di riossidare il Cr(III), come gli ossidi di manganese presenti nei suoli. Pertanto, 
l’applicazione del processo in situ potrà essere efficace solo applicando la successiva 
rimozione del Cr(III) (precipitato e adsorbito), impedendone quindi il contatto con le 





9.1.2 Riduzione microbica 
L’introduzione di microorganismi, come batteri, alghe e funghi, può catalizzare la reazione 
di riduzione del Cr(VI) attraverso la combinazione di diversi meccanismi, come la 
riduzione enzimatica extracellulare, la riduzione non metabolica e la riduzione 
intracellulare, con conseguente precipitazione di Cr(III). Questo processo necessita della 
presenza di donatori di elettroni, come Fe(II) o materia organica. Il processo di riduzione 
sarà lo stesso che avviene attraverso l’introduzione di agenti chimici, ma cineticamente 
favorito. 
 
9.2 TECNOLOGIE DI RIMOZIONE 
Le tecnologie di rimozione includono metodi tradizionali, come lo scavo e lo scarico off-
site del suolo inquinato o il trattamento pump-and-treat per l’acqua di falda. Tuttavia, il 
suolo rimosso può necessitare di ulteriori trattamenti prima di procedere con la 
disposizione off-site, e l’estrazione dell’acqua di falda deve essere seguita da trattamenti ex 
situ. Altre tecnologie coinvolgono la separazione del Cr dal suolo attraverso un trattamento 
di soil washing, soil flushing, concentrazione del Cr in un volume ridotto utilizzando 
elettrocinetica o fitoestrazione; per l’acqua di falda, rimozione attraverso membrane 
(ultrafiltrazione, nano filtrazione, osmosi inversa), metodo di scambio ionico o carbone 
granulare attivato (GAC). 








9.2.1  Tecnologie di rimozione ex situ 
Dopo l’escavazione, il suolo inquinato da Cr può essere trasportato al di fuori del sito, 
disposto in discarica e successivamente trattato. A causa dell’elevato costo del trasporto e 
della discarica però, viene spesso escavato e trattato all’interno del sito.  
Molte tecnologie ex situ sono efficaci per la rimozione di Cr da acque di falda 
precedentemente estratte. Alcune di esse sono state applicate con successo anche in caso di 
concentrazioni elevate di inquinante (acque di falda inquinate da scarichi di concerie, 
industrie galvaniche, ecc.).  
 
9.2.1.1 Scambio ionico attraverso resine 
Lo scambio ionico è un processo fisico nel quale uno ione con elevata affinità per le resine 
della colonna a scambio ionico sostituisce uno ione presente con affinità minore. L’acqua 
di falda viene fatta scorrere lungo la colonna a scambio ionico; il Cr(VI) disciolto, nella 






, si lega alla resina della colonna rimpiazzando lo 




). Il processo è quindi analogo a quello 
svolto in laboratorio per la preparazione del campione all’analisi al TIMS. Una volta che la 
resina ha accumulato una certa concentrazione soglia di Cr(VI) deve essere sostituita.  
Le resine sono generalmente più efficaci per bassi valori di pH, poiché Cr(VI) è presente 
nelle forme HCrO4
-
 e non come CrO4
2-
. In queste condizioni, il rapporto tra siti di scambio 
e ioni Cr trattenuti è 1/1. Quando invece è presente la forma CrO4
2-
 vengono impiegati due 
siti di scambio per trattenere un singolo anione e il rapporto diventa 2/1. La competizione 
con altri anioni (ioni solfato, nitrato e cloruro) non costituisce un problema durante 
l’applicazione di questa tecnica, perché il cromo possiede una affinità più alta per tutti i tipi 
di polimeri che compongono la resina. Il raggiungimento della concentrazione soglia 
all’interno della resina sarà guidata dall’equilibrio tra la resina e la soluzione acquosa. 
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9.2.1.2 Carbone attivo granulare (GAC) 
Anche questa tecnica viene applicata alle acque di falda precedentemente estratte per la 
purificazione. La tecnica del carbone attivo granulare è in grado di rimuovere particelle di 
materia organica e metalli pesanti, incluso il Cr. Il GAC possiede una superficie esposta 
molto grande, pari a 1000 m
2
/g. Il Cr(III) viene adsorbito scarsamente sulla superficie del 
carbone, mentre Cr(VI) può essere rimosso dalla soluzione con due differenti meccanismi: 
adsorbimento elettrostatico sulla superficie o riduzione di Cr(VI) a Cr(III). L’adsorbimento 
di Cr(VI) per interazione elettrostatica con la superficie dipende fortemente dal pH: studi 
di laboratorio hanno dimostrato che la capacità di adsorbimento del Clagon filtrasorb 400 è 
massima per valori di pH compresi tra 5 e 6 (Huang & Wu, 1977) mentre GAC a base di 
fibra di cocco raggiunge la massima capacità di rimozione per pH=2. Per questo motivo il 
trattamento con il GAC richiede un pretrattamento delle acque attraverso agenti chimici 
che ne diminuiscano il pH. 
 
9.2.1.3 Agenti adsorbenti 
L’aggiunta di agenti adsorbenti è una tecnica relativamente poco costosa che permette di 
raggiungere risultati equivalenti e in alcuni casi superiori a quelli raggiunti tramite l’uso di 
resine a scambio ionico (Bailey et al., 1999). I ricercatori hanno testato agenti adsorbenti 
come batteri, microalghe, funghi e alghe o anche argille e torba e hanno ottenuto per 
ciascuna sostanza la capacità di adsorbimento, calcolata in mg/g.  
 
9.2.1.4 Membrane filtranti 
I filtri a membrana semipermeabile vengono utilizzati nel trattamento delle acque per 




. Il flusso di acqua attraverso la membrana 
è proporzionale alla pressione applicata; il flusso del soluto (Cr(VI)) è proporzionale al 
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flusso dell’acqua e la sua concentrazione viene ricavata empiricamente da parametri propri 
della membrana. A seconda delle dimensioni dei pori, andando dalle più grandi alle più 
piccole, il processo prende il nome di microfiltrazione, ultrafiltrazione (UF) nanofiltrazione 
(NF) e osmosi inversa (RO). Il processo di osmosi inversa fornisce il più alto grado di 
purezza dell’acqua, ma deve operare a pressioni elevate: per questo motivo la tecnica più 
usata è la nanofiltrazione.  
Hafiane et al. (2000) hanno testato una membrana per la nanofiltrazione di Cr(VI). A causa 
delle cariche negative presenti sulla superficie della membrana, il Cr(VI) e altri anioni 
vengono respinti dalla superficie. Questo effetto aumenta all’aumentare del pH, dal 
momento che Cr(VI) sarà presente nella forma CrO4
2-
, con carica negativa maggiore. Il 
tasso di repulsione del Cr(VI) (equivalente al tasso di rimozione) può essere espresso 
come: 




dove il tasso di repulsione è adimensionale, σ è un coefficiente che corrisponde alla 




Dove J rappresenta il flusso d’acqua attraverso la membrana e P è un parametro empirico 
detto permeabilità del soluto, entrambi misurati come unità di volume per area della 
membrana per tempo. 
Gli ioni di Cr(VI) possono essere rimossi anche attraverso microfiltrazione e 
ultrafiltrazione ma, a causa delle loro ridotte dimensioni, è necessario un pretrattamento 





9.2.1.5 Soil Washing e tecniche di separazione  
La tecnica del soil washing viene usata per separare chimicamente o fisicamente porzioni 
di suolo contaminate da Cr prima dello smaltimento.  
La separazione fisica basata sulla dimensione dei granuli o sulla litologia viene eseguita 
attraverso scrubber rotativi, vasche di decantazione ed altre tecnologie ricavate dai processi 
minerari. La contaminazione viene concentrata in un volume di suolo ridotto, che viene 
infine trattato e smaltito.  
Il trattamento chimico prevede generalmente l’aggiunta di acidi, agenti ossidanti, 
tensioattivi o chelati ai liquami di poro dei suoli per concentrare il cromo interamente in 
fase acquosa. In alternativa, è possibile vaporizzare solventi ad alte pressioni all’interno del 
suolo per far percolare il cromo al di fuori del suolo. L’efficacia di questo processo 
aumenta all’aumentare del pH della soluzione utilizzata per il lavaggio del suolo. A causa 
però della necessità di trattare le acque di scarico del processo, il soil washing non è 
tipicamente usato per il trattamento in campo ambientale.  
 
9.2.2 Tecnologie di rimozione in situ   
Le tecnologie di rimozione in situ costituiscono un’alternativa alle tecnologie ex situ che 
permette di eliminare i costi di escavazione e/o pompaggio per la rispettiva estrazione del 
suolo e dell’acqua inquinata. 
 
9.2.2.1 Soil flushing in situ   
La tecnica del soil flushing in situ consiste nell’estrazione del cromo dalla zona insatura 
utilizzando acqua o altri solventi. Prevede l’iniezione di acqua attraverso la zona insatura 
in modo da innalzare la tavola d’acqua nell’area contaminata e in seguito l’estrazione, 
seguita da trattamento e reiniezione. Il soil flushing è quindi analogo al soil washing, con 
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la differenza che il trasferimento del cromo avviene quasi in superficie. Dal momento che 
il Cr(VI) è solubile in acqua può essere facilmente rimosso. La profondità della tavola 
d’acqua, la concentrazione iniziale del Cr(VI) e quella rimanente in superficie in seguito 
all’estrazione determinano la praticabilità della tecnica del soil flushing. Di solito vengono 
utilizzati tensioattivi per facilitare l’estrazione di ioni CrO4
2-
 e impedirne l’adsorbimento e 
la precipitazione per altri processi.  
Il soil flushing è risultato in molti studi pregressi la tecnica più efficace in suoli e sedimenti 
grossolani ad elevata permeabilità: risultati dell’utilizzo di questa tecnica su un caso di 
inquinamento presso Corvallis, in Oregon, indicano che le concentrazioni di Cr(VI) in 
acque estratte dopo il trattamento sono diminuite da 5000 mg/l a 50 mg/l nell’arco di 2 
anni e mezzo. Le concentrazioni medie nel pennacchio originato nell’acqua di falda sono 
diminuite da 1923 mg/l a 207 mg/l dopo un flushing di 15 milioni di litri.  
 
9.2.2.2 Elettrocinesi  
La tecnica dell’elettrocinesi prevede l’applicazione di correnti a bassa tensione (comprese 
tra 50 V e 150 V) attraverso un suolo contaminato al fine di mobilizzare gli anioni del 
Cr(VI), i quali si concentrano in soluzione acquosa intorno all’anodo. L’elettrocinesi è 
generalmente applicata in situ e gli elettrodi vengono piazzati direttamente nel terreno  a 
profondità comprese tra 3 e 5 m. Nella maggior parte dei casi, l’acqua di poro viene 
estratta e trattata in superficie. Questa tecnica è stata applicata presso un sito contaminato a 
Point Mugu, in California, dove erano presenti Cr e Cd con concentrazioni rispettivamente 
di 25100 mg/kg e 1810 mg/kg. Il suolo era caratterizzato dall’ 85% di sabbia, dal 7% di 
ghiaia, dal 6% di silt e dall’ 1% di argilla. L’estrazione attraverso l’elettrocinesi è risultata 
più lenta di quanto atteso: solo dopo 22 settimane di applicazione il fronte di ioni ha 
cominciato a delinearsi intorno agli elettrodi.   
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9.3 TECNOLOGIE DI CONTENIMENTO 
Le tecnologie di contenimento hanno lo scopo di impedire la diffusione del pennacchio 
inquinante all’interno dell’acqua di falda o di immobilizzare chimicamente l’inquinante 
trasformandolo in una forma insolubile e non reattiva. La maggior parte delle tecnologie di 
contenimento è applicata in situ. Le tecnologie di contenimento della falda consistono in 
barriere fisiche, chimiche o idrauliche che isolano la zona inquinata dirigendo l’acqua 
verso una zona di trattamento o impedendone lo spostamento.  
Se l’inquinante si trova nel suolo, è possibile isolarlo fisicamente con una barriera dal resto 
delle matrici ambientali o trattarlo chimicamente in modo da renderlo immobile. Questa 
tecnica è ben diversa dalle tecniche di riduzione della tossicità viste in precedenza: come si 
è detto infatti, trasformare il cromo nella sua forma ridotta per mezzo di agenti chimici con 
lo scopo di immobilizzarlo nel suolo non preclude la sua rimobilizzazione attraverso 
l’innalzamento della piezometrica e i conseguenti processi di riossidazione che avvengono 
in soluzione acquosa; al contrario, una barriera chimica o fisica funzionale permette 
un’efficace mezzo di separazione temporanea della contaminazione dalle matrici 
ambientali, che deve però essere seguito da trattamenti ex situ.  
 
9.3.1 Barriere fisiche 
Il principale vantaggio delle barriere fisiche consiste nel grande numero di contaminanti 
che possono essere isolati dalle matrici ambientali, compreso il Cr(VI). Sono identificabili 
come una tecnica passiva, dal momento che dopo l’installazione è sufficiente il 
monitoraggio della loro funzionalità. La barriera fisica più comune è costituita da un muro 
o da una trincea continua (barriera verticale) di larghezza compresa tra 0.6 m e 1 m e 
profonda tra gli 11 e i 15 m, riempita con materiali a bassa permeabilità come bentonite, 
malta cementizia, palancole o materiali sintetici come il polietilene. Esistono anche 
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barriere orizzontali, utilizzate per fermare lo scorrimento verticale delle acque. La 
permeabilità della barriera è variabile tra i 10
-8
 e i 10
-6
 m/s.  
 
 
Figura 9.1. Rimozione di suolo per lo scavo di una trincea (da Hawley et al., 2005). 
 
Tuttavia, l’estrazione sia verticale sia orizzontale di acqua attraverso questo tipo di barriera 
risulta modesta. Pertanto, come alternativa sono state sviluppate barriere chimiche e 
barriere idrauliche.  
 
9.3.2 Barriere idrauliche e chimiche 
Per le barriere idrauliche, il controllo idraulico è mantenuto da un sistema di estrazione a 
tasso costante, e deve essere accompagnato da un trattamento ex situ. Esso è comunemente 
impiegato come misura temporanea di contenimento del pennacchio inquinante, per il 













Le barriere chimiche possono essere passive o reattive. Entrambe vengono realizzate in 
modo che l’acqua possa attraversare la barriera trasportandovi all’interno l’inquinante, che 
viene immobilizzato. In altre parole, le barriere chimiche sono permeabili e il materiale che 
le costituisce ha lo scopo di filtrare, ridurre e quindi far precipitare il Cr(VI) riducendone la 
tossicità e la mobilità.  Le barriere chimiche passive non prevedono il mantenimento 
attraverso aggiunta di agenti chimici, per questo non possono essere applicate a qualunque 
sito di studio: possono essere usate in siti dove il flusso della falda è lento e il 
contaminante è molto diluito, in modo che il materiale già presente possa essere coinvolto 
nelle reazioni di riduzione del Cr(VI). Le barriere chimiche reattive invece prevedono 
l’aggiunta di agenti chimici e/o l’estrazione diretta del contaminante dopo 
l’immobilizzazione.  
Entrambi i tipi di barriera possono funzionare solo se il gradiente idraulico della falda è 
costante nel tempo. Per questo motivo una errata valutazione idrogeologica dell’area di 
applicazione della barriera può indurre errori costosi.  
Le barriere chimiche permeabili sono costituite da composti reattivi come Fe2O3, solfuro di 
ferro o  solfuro di calcio, in grado di ridurre il Cr(VI) a Cr(III). In alternativa possono 
essere utilizzati materiali adsorbenti come zeoliti, GAC o polimeri reattivi. Durante la 
progettazione di una barriera chimica bisogna tenere conto di cinque fattori fondamentali: 
caratteristiche della falda (velocità, flusso lungo la barriera, gradiente idraulico), 
stratigrafia (profondità e spessore delle unità litologiche, grado di fatturazione delle rocce), 
caratteristiche chimiche delle acque (distribuzione del contaminante e chimica dell’acqua), 
caratteristiche mineralogiche del suolo e del sedimento con i quali è a contatto la falda e 
caratteristiche microbiologiche (Groundwater Resources Association, 1999). 
Come si è visto nei capitoli 1 e 2, il tasso di riduzione del Cr(VI) a Cr(III) è regolato da 
molti fattori geochimici: è pertanto necessaria un’analisi geochimica sito-specifica che 
determini l’applicabilità di una barriera chimica. 
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9.3.3 Funnel and Gate 
La barriera tipo funnel and gate è una tecnologia ibrida originata da due tipi di barriera 
fisica, che convoglia come in un imbuto (funnel) le acque di falda contaminate attraverso 
una serie di barriere di trattamento permeabili (gate). Ideata presso l’Università di 
Waterloo, ha una profondità compresa tra meno di 12 m e 15 m; sistemi più profondi 
possono essere progettati in presenza di attrezzature specializzate. Un sistema funnel and 
gate è stato costruito ad esempio presso Elizabeth City, in North Carolina. La barriera 
(gate) era di tipo chimico, realizzata attraverso aggiunta di Fe(0). I risultati 
dell’applicazione indicano che la concentrazione di ioni CrO4
2-
 è stata ridotta al di sotto dei 
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delta Fe Mn Hg Ni Pb Cu Se Sn Ta V Zn 
9087 SS4n 3.0-4.0 2900 <0.1 1.9 <0.1 <0.1 1.5 42 8.6 20.48 -0.68 3100 150 <0.06 8.1 2.1 3 <0.1 0.2 <0.1 13 7.7 
9088 SS4n 4.5-6.0 4600 0.2 2.1 0.1 0.2 1.8 370 315.8 85.35 -3 3300 110 <0.06 12 3.3 7.4 <0.1 1.1 <0.1 14 20 
9089 SS4n 6.8-7.3 3400 0.1 2 <0.1 0.1 1.5 690 631.5 91.52 -2.2 2800 88 <0.06 11 3.5 8.4 0.2 1 <0.1 13 19 
9090 SS4n 8.6-10.0 2200 <0.1 2.1 <0.1 0.1 1.4 490 244.1 49.82 -1.5 2500 130 <0.06 3.2 2.2 3 <0.1 0.2 <0.1 12 11 
9091 SS4n 10.5-11.5 3200 <0.1 2.1 <0.1 <0.1 1.5 690 340.6 49.36 -2.91 2600 110 <0.06 6.6 1.6 2.8 <0.1 0.2 <0.1 14 6.5 
9092 SS4n 12.6-13.6 2500 <0.1 1.1 <0.1 0.1 1.1 460 194.3 42.24  1600 69 <0.06 6.7 13 4.7 <0.1 0.4 <0.1 9.1 8.8 
9093 SS4n 14.2-15.0 2800 <0.1 1.3 <0.1 <0.1 1.2 640 348.9 54.52 -4 1800 70 <0.06 7.4 2.3 5.2 <0.1 0.9 <0.1 10 11 
9116 SS4n 15-16 3800 <0.1 1.4 0.1 <0.1 1.5 400 274.4 68.60  2700 100 <0.06 2.1 1.8 3.1 0.1 0.7 <0.1 9.4 7.9 
9117 SS4n 16-17 4600 <0.1 2.1 0.2 0.1 13 210 128.1 61.00  3000 130 <0.06 45 2.2 190 <0.1 0.6 <0.1 9.8 130 
9118 SS4n 17.1-18.0 3200 <0.1 0.8 0.1 0.1 1.2 180 126 70.00 -4.71 1800 69 <0.06 8.8 4 13 0.1 1.5 <0.1 6.8 32 
9119 SS4n 18-19 2300 <0.1 1 <0.1 <0.1 1 93 64.1 68.92 -1.07 1300 54 <0.06 3.7 1.2 27 <0.1 0.3 <0.1 6.8 24 
9120 SS4n 20.5-21.5 6600 <0.1 2.6 0.2 0.1 2.1 21 1.6 7.62  4300 130 <0.06 5.1 3 4.7 <0.1 0.4 <0.1 15 14 
9121 SS4n 25-26 6100 <0.1 1.6 0.2 <0.1 1.4 8.7 0.2 2.30  3300 130 <0.06 4.8 1.9 3.6 <0.1 0.3 <0.1 9.5 11 
9122 SS4n 27.5-28.7 5300 <0.1 1.6 0.1 <0.1 1.5 7 0.3 4.29  2300 79 <0.06 4.2 1.7 4.6 <0.1 0.3 <0.1 9.1 11 
9123 SS4n 29-30 2000 <0.1 0.8 <0.1 <0.1 0.6 3.2 0.1 3.13  820 37 <0.06 1.4 0.7 1.7 <0.1 0.1 <0.1 3.3 3.7 
9124 SS4n 30-31 3000 <0.1 1.1 <0.1 <0.1 0.9 4.1 0.1 2.44  1200 49 <0.06 2.1 0.7 2.6 <0.1 0.1 <0.1 4.7 5.1 
9094 SS8 0.2-1.0 3400 0.1 3 0.1 0.2 1.9 440 135.4 30.77  2700 130 <0.06 6.6 2.6 7.3 <0.1 0.2 <0.1 14 19 
9095 SS8 1.1-1.6 51000 0.4 20 1.5 0.4 20 3800 1343 35.34 -0.01 27000 1200 <0.06 150 21 38 0.2 2.5 0.6 150 81 
9096 SS8 2.5-3.2 4200 <0.1 2.4 0.1 <0.1 1.8 54 12.3 22.78  2700 130 <0.06 11 2.2 4.8 <0.1 0.3 <0.1 17 9.6 
9097 SS8 3.2-4.0 4700 <0.1 2.8 0.1 <0.1 2.1 24 0.8 3.33  2600 160 <0.06 10 1.9 4.4 <0.1 0.2 <0.1 20 12 
9098 SS9 0.2-1.0 5100 <0.1 3.1 0.1 <0.1 1.9 16 0.2 1.25  3300 150 <0.06 6.8 2.9 4 <0.1 0.3 <0.1 19 9.6 
9099 SS9 1.0-2.3 30000 0.1 19 0.8 0.2 12 140 0.8 0.57  26000 760 <0.06 84 18 21 0.2 0.9 0.5 150 45 
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9100 SS9 2.5-3.0 6000 <0.1 3.6 0.2 <0.1 2.3 25 0.2 0.80  3700 200 <0.06 13 2.8 5.9 <0.1 0.3 <0.1 26 11 
9277 SS3n 0.25-1.15 15000 <0.1 3.4 0.3 0.1 3.4 520 61.9 11.90  7500 260 <0.06 18 4.3 7.2 <0.1 0.5 0.1 25 17 
9278 SS3n 1.2-2.3 84000 0.4 13 2.2 0.5 19 1100 492.6 44.78 1.26 49000 1100 <0.06 140 24 39 0.2 4.1 0.7 140 97 
9279 SS3n 2.4-3.0 11000 <0.1 2.4 0.3 <0.1 2.5 440 215.7 49.02  7000 210 <0.06 15 3.7 4.5 <0.1 0.3 <0.1 23 11 
9280 SS3n 3.0-4.0 23000 0.2 3.5 0.5 0.2 5.6 640 113.8 17.78  11000 380 <0.06 43 8.6 14 <0.1 1.5 0.2 33 39 
9281 SS3n 6.5-7.5 4700 <0.1 1.2 0.1 <0.1 1.1 490 314.1 64.10 -3.91 2400 74 <0.06 2.7 1.5 2.2 <0.1 0.2 <0.1 9.6 6 
9282 SS3n 11-12 5800 <0.1 1.2 0.1 <0.1 1.3 440 375.7 85.39 -2.37 2700 73 <0.06 5.1 1.4 2.4 <0.1 0.2 <0.1 9.4 8.1 
9283 SS3n 14.4-15.0 2900 <0.1 1.1 0.1 0.1 1.5 380 266.5 70.13 -2.31 2400 44 <0.06 6.2 5.3 10 <0.1 0.1 <0.1 10 29 
9284 SS3n 17-18 3400 <0.1 1.2 <0.1 <0.1 1.1 23 9 39.13  1700 62 <0.06 1 1.2 15 <0.1 0.2 <0.1 9.4 14 
9285 SS3n 19-20 5300 <0.1 1.6 <0.1 <0.1 1.7 7.9 0.6 7.59  3700 120 <0.06 3.6 1.6 4.5 <0.1 0.3 <0.1 14 8.3 
9347 SS3n 22-23 3900 <0.1 1.9 0.1 <0.1 1.5 9.2 0.3 3.26  3800 130 <0.06 6.6 2.7 4.4 <0.1 0.3 <0.1 10 8.4 
9348 SS3n 27-28 3500 <0.1 1.8 0.1 <0.1 1.4 6.3 0.2 3.17  3800 120 <0.06 6 2.8 4.1 <0.1 0.2 <0.1 9.1 8.9 
9350 SS3n 29.5-30 2000 <0.1 1.9 <0.1 0.1 1 5.6 0   1800 75 <0.06 0.9 1.5 2.6 <0.1 0.2 <0.1 3.2 5.6 
9349 SS1 3.5-4.5 3200 <0.1 1.9 <0.1 <0.1 1.5 9.7 0.2 2.06  3400 130 <0.06 7.6 2 3.3 <0.1 0.2 <0.1 8.6 5.7 
9351 SS1 6.4-7.1 3000 <0.1 1.7 0.1 <0.1 1.3 6.7 0.2 2.99  3500 130 <0.06 5.3 2 2.6 <0.1 0.2 <0.1 8.5 6.3 
9352 SS1 9-10 2000 <0.1 2 <0.1 <0.1 1.4 10 1 10.00  3300 120 <0.06 5.6 1.8 3.5 <0.1 0.1 <0.1 3 5.7 
9353 SS1 12.6-13.7 2300 <0.1 1.9 <0.1 <0.1 1.5 11 1.1 10.00  3300 93 <0.06 6.7 1.5 2.6 <0.1 0.1 <0.1 4 18 
9354 SS1 14.5-15.0 2500 <0.1 1.8 <0.1 <0.1 1.3 11 4.3 39.09  3300 67 <0.06 4.9 1.7 2.1 <0.1 0.1 <0.1 3 6.1 




SPETTRI EPR DEI CAMPIONI ANALIZZATI 
 
Spettro EPR del campione 9087. 
Mn(II)  (S=5/2)                                                                                 Mn(IV)  (S=3/2) 
 
Rel. Concentrazione = 74.4 %    Rel. Concentrazione = 25.59 % 
Lineshape        Gaussian     Lineshape        Gaussian 
Line width  =    8.4 G      Line width  =    4.1 G 
g  =  2.00244       g  =  2.00251 
Hyperfine coupling constant:     Hyperfine coupling constant: 
Coupling        Spin        Number        Coupling        Spin        Number                            
A= 93.84 G    I=2.5          1   (Mn)    A= 94.15 G    I=2.5       1   (Mn) 
Zero field splitting      Zero field splitting 
D =  78.50 G,  E = 0.9 G;  E/D  0    D =  77.79 G, E = 0.9 G; E/D0 







Spettro EPR del campione 9091. 
 
Mn(II)  (S=5/2)                                                                                 Mn(IV)  (S=3/2) 
 
Rel. Concentrazione = 94.8 %    Rel. Concentrazione = 5.24 % 
Lineshape        Gaussian     Lineshape        Gaussian 
Line width  =    5.8 G      Line width  =    3.4 G 
g  =  2.00269       g  =  2.0034 
Hyperfine coupling constant:     Hyperfine coupling constant: 
Coupling        Spin        Number        Coupling        Spin        Number                            
A= 93.49 G    I=2.5          1   (Mn)    A= 93.12 G    I=2.5      1   (Mn) 
Zero field splitting      Zero field splitting 
D =  85.28 G,  E = 0.9 G;  E/D  0    D =  91.34 G, E = 0.9 G; E/D0 
 







Spettro EPR del campione 9120. 
 
Mn(II)  (S=5/2)                                                                                 Mn(IV)  (S=3/2) 
 
Rel. Concentrazione = 91.73 %    Rel. Concentrazione = 8.27 % 
Lineshape        Gaussian     Lineshape        Gaussian 
Line width  =    5.0 G      Line width  =    3.3 G 
g  =  2.00295       g  =  2.00297 
Hyperfine coupling costant:     Hyperfine coupling costant: 
Coupling        Spin        Number        Coupling        Spin        Number                            
A= 93.72 G    I=2.5          1  (Mn)    A= 93.2 G    I=2.5          1  (Mn) 
Zero field splitting      Zero field splitting 
D =  83.5 G,  E = 0.9 G;  E/D  0    D =  86.35 G, E = 0.9 G; E/D0 
 







Spettro EPR del campione 9123. 
 
Mn(II)  (S=5/2)                                                                                 Mn(IV)  (S=3/2) 
 
Rel. Concentrazione = 79.56 %    Rel. Concentrazione = 20.44 % 
Lineshape        Gaussian     Lineshape        Gaussian 
Line width  =    2.3 G      Line width  =    9.0 G 
g  =  2.00285       g  =  2.00283 
Hyperfine coupling costant:     Hyperfine coupling costant: 
Coupling        Spin        Number        Coupling        Spin        Number                            
A= 93.63 G    I=2.5          1  (Mn)    A= 95.75 G    I=2.5       1  (Mn) 
Zero field splitting      Zero field splitting 
D =  83.64 G,  E = 0.9 G;  E/D  0    D =  82.44 G, E = 0.9 G; E/D0  
 








Spettro EPR del campione 9093. 
 
Mn(II)  (S=5/2)                                                                                 Mn(IV)  (S=3/2) 
 
Rel. Concentrazione = 90.76 %    Rel. Concentrazione = 9.24 % 
Lineshape        Gaussian     Lineshape        Gaussian 
Line width  =    2.3 G      Line width  =    9.0 G 
g  =  2.00083       g  =  2.00283 
Hyperfine coupling costant:     Hyperfine coupling costant: 
Coupling        Spin        Number        Coupling        Spin        Number                            
A= 262.11 G    I=2.5          1  (Mn)    A= 264.04 G    I=2.5      1  (Mn) 
Zero field splitting      Zero field splitting 
D =  232.94 G,  E = 0.9 G;  E/D  0    D = 252.76 G, E = 0.9 G;E/D0  
 








Spettri EPR del campione 9121. Intervalli: 10000 G (sopra) e 1000 G (sotto).
0 1800 3600 5400 7200 9000
Gauss
9121



























Spettri EPR del campione 9280. Intervallo: 10000 G (sopra) e 1000 G (sotto). 
1000 1860 2720 3580 4440 5300
Gauss
9280







Spettri EPR del campione 9117. Intervallo: 10000 G (sopra) e 1000 G (sotto). 
 
0 1800 3600 5400 7200 9000
Gauss
9117








Spettri dei campioni 9095, intervallo 8000 G (sopra) e 9099, intervallo 4000 G (sotto).
0 1600 3200 4800 6400 8000
Gauss
9095
1000 1860 2720 3580 4440 5300
Gauss
9099
157 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
